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El	 incremento	 de	 la	 frecuencia	 e	 intensidad	 de	 las	 sequías	 durante	 las	 últimas	
décadas	ha	provocado	que	especies	arbóreas	tan	resilientes	a	condiciones	climáticas	
extremas	 como	 la	 encina	 (Quercus	 ilex	 subs.	 ballota)	 se	 hayan	 visto	 afectadas	 por	
fenómenos	de	decaimiento.	Este	decaimiento	del	encinar	(denominado	“La	Seca”	en	





este	 aporte	 se	 verá	 reducido	 drásticamente.	 En	 este	 contexto,	 es	 importante	
comprender	como	el	manejo	histórico	al	que	se	ha	sometido	la	encina	puede	modular	
el	 efecto	 del	 decaimiento	 sobre	 el	 sustrato	 arbóreo	 y	 sobre	 el	 funcionamiento	 y	
biodiversidad	 del	 ecosistema	 suelo.	 En	 esta	 tesis	 doctoral,	 se	 ha	 llevado	 a	 cabo	 el	
estudio	de	 los	efectos	del	decaimiento	de	 la	encina	en	 los	ciclos	biogeoquímicos	del	
suelo	 y	 en	 las	 comunidades	 microbianas	 del	 mismo	 en	 tres	 manejos	 diferentes	
(bosques,	 bosques	abiertos	y	dehesas)	 a	 lo	 largo	de	 la	Península	 Ibérica.	Para	 esto,	
realizamos	el	análisis	de	los	nutrientes	del	suelo,	de	la	respiración	aeróbica	microbiana	
(respiración	 heterotrófica,	 RH),	 de	 la	 mineralización	 del	 nitrógeno	 (N)	 y	 de	 la	
diversidad	 taxonómica	 (metabarcoding	 del	 ADN)	 de	 los	microorganismos	 del	 suelo	
(hongos	y	bacterias)	bajo	la	influencia	de	encinas	con	3	tipos	diferentes	de	salubridad	
(encinas	 sanas,	 defoliadas	 y	 muertas).	 Los	 resultados	 obtenidos	 mostraron	 que	 el	
ciclado	 de	 C	 y	 nutrientes	 del	 suelo	 se	 ven	 afectados	 por	 el	 decaimiento	
independientemente	del	manejo	histórico	al	que	la	encina	está	sometida,	exacerbando	
en	muchos	casos	el	efecto	directo	del	clima.	En	este	sentido,	el	decaimiento	del	encinar	
provoca	 una	 cascada	 de	 relaciones	 causa-efecto	 que	 promueve	 cambios	 en	 la	








las	 comunidades	microbianas	 a	 las	 variables	 ambientales	 (clima	 y	 pH)	 o	 al	 estado	
RESUMEN	
	2	
nutricional	 del	 suelo:	 el	 núcleo	 de	 la	 comunidad	 de	 los	 sistemas	 más	 manejados	
(dehesas)	 era	 más	 sensible	 a	 la	 variabilidad	 climática	 mientras	 las	 comunidades	
encontradas	bajo	doseles	más	densos	(bosques)	fueron	más	sensibles	la	variabilidad	





parte	 de	 las	 comunidades	 microbianas	 del	 suelo	 al	 abandono	 de	 sistemas	 tan	
manejados	 como	 las	 dehesas.	 Asimismo,	 el	 manejo	 histórico	 también	 modula	 la	
respuesta/resiliencia	 de	 las	 comunidades	 microbianas	 del	 suelo	 tras	 las	
perturbaciones	 asociadas	 con	 la	mortalidad	 del	 árbol.	 En	 este	 sentido,	 los	 bosques	
mostraron	 una	 comunidad	 fúngica	 muy	 resiliente	 con	 el	 decaimiento	 lo	 que	 les	
conferirá	una	mejor	capacidad	de	recuperación	frente	a	este	tipo	de	perturbaciones;	
mientras	 que,	 las	 dehesas	 presentaron	 una	 comunidad	 bacteriana	 menos	 alterada	
probablemente	 debido	 a	 la	mayor	 colonización	 por	 parte	 del	 sustrato	 herbáceo	 en	
estos	espacios	más	abiertos.	Por	lo	tanto,	el	decaimiento	del	encinar	parece	variar	sus	
efectos	 en	 el	 ecosistema	 suelo	 según	 el	 manejo	 histórico	 al	 que	 se	 vea	 sometido,	






















microbial	 aerobic	 respiration	 (heterotrophic	 respiration,	 RH),	 nitrogen	 (N)	
mineralization,	 as	well	 as	 soil	microbial	 (fungal	 and	 bacterial)	 taxonomic	 diversity	
(DNA	metabarcoding)	were	measured	under	 the	 influence	of	Holm	oaks	 trees	with	
three	 different	 health	 status	 (healthy,	 defoliated	 and	 dead).	 The	 results	 obtained	
showed	 that	 soil	 C	 and	 nutrient	 cycling	 were	 affected	 by	 drought-induced	 decline	






















with	 tree	mortality.	 In	 this	sense,	 forests	showed	a	very	resilient	 fungal	community	
with	Holm	oak	decline,	which	will	give	them	a	better	capacity	to	recover	after	this	type	
of	perturbances;	while,	dehesas	presented	a	less	altered	bacterial	community	probable	














En	 las	 últimas	 décadas,	 la	 comunidad	 científica	 ha	 puesto	 el	 foco	 en	 el	 cambio	




variaciones	históricas	 en	 las	 concentraciones	de	 gases	de	 efecto	 invernadero	 (GEI),	
gases	cuya	concentración	bajo	condiciones	naturales	mantiene	 la	 temperatura	de	 la	
troposfera	en	unos	rangos	de	habitabilidad	para	los	seres	vivos	(Mitchell,	1989).	Sin	
embargo,	 los	 cambios	 en	 el	 clima,	 como	 los	 que	 se	 están	 experimentando	 en	 el	
presente,	se	deben	en	gran	medida	a	cambios	en	las	concentraciones	de	GEI	fruto	de	la	
actividad	 industrial	 y	 la	 producción	 de	 cemento	 (IPCC,	 2014).	 Desde	 la	 revolución	
industrial,	 las	 emisiones	 de	 GEI	 como	 el	 dióxido	 de	 carbono	 (CO2),	 vapor	 de	 agua,	
metano,	óxido	nitroso,	ozono	y	 clorofluorocarbonos	 se	ha	 incrementado	de	manera	
exponencial	debido	al	uso	desmesurado	de	 los	combustibles	 fósiles	(Crowley,	2000;	
IPCC,	2014).	Por	ejemplo,	el	 incremento	de	 las	emisiones	de	CO2	hacia	 la	atmósfera	
fruto	de	la	actividad	antropogénica,	ha	incrementado	sus	concentraciones	atmosféricas	
desde	 las	 340	 partes	 por	 millón	 (ppm)	 registrados	 en	 1980	 hasta	 los	 411	 ppm	
registrados	 en	 2019.	 (National	 Oceanic	 and	 Atmospheric	 Administration	 -	 NOAA,	





directamente	 asociado	 al	 incremento	 de	 la	 temperatura	 global	 del	 planeta,	




glaciares	 (Gregory	 and	Oerlemans,	 1998;	Mitrovica	 et	 al.,	 2001),	 lo	 que	provoca	un	














en	 un	 ecosistema”,	 por	 lo	 que,	 un	 incremento	 en	 la	 frecuencia	 e	 intensidad	 de	 las	
sequías,	producirá	una	disminución	en	la	disponibilidad	de	agua	dulce	por	parte	del	
ecosistema.		
En	 este	 sentido,	 los	 bosques	 han	 mostrado	 una	 enorme	 sensibilidad	 a	 estos	
cambios	 en	 los	 patrones	 de	 precipitación.	 Los	 desequilibrios	 causados	 por	 los	



















otoño	 e	 invierno.	 En	 este	 respecto,	 desde	 la	 segunda	 mitad	 del	 siglo	 XX,	 la	 parte	
Mediterránea	 de	 la	 Península	 ibérica	 ha	 experimentado	 cambios	 en	 el	 clima	 que	
favorecen	 una	 mayor	 aridez,	 produciéndose	 un	 incremento	 en	 las	 temperaturas	
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(SPEI)	en	 la	parte	Norte	 (Navarra),	Centro	 (Madrid)	y	Sur	 (Granada)	de	 la	Península	 ibérica	
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Gómez-Aparicio	 et	 al.,	 2017;	 Rodríguez	 et	 al.,	 2017;	 Gazol	 et	 al.,	 2018b;	 Lloret	 and	
Kitzberger,	2018).	Este	decaimiento	del	arbolado	se	refleja	en	una	disminución	en	el	
vigor	 general	 de	 las	 especies	 arbóreas,	 caracterizado	 por	 una	 pérdida	 o	
marchitamiento	 de	 hojas	 en	 la	 copa	 (defoliación),	 llegando	 a	 producir,	 en	 última	
instancia,	 la	muerte	 del	 individuo	 (Figura	 2).	 Este	 proceso	 de	 decaimiento	 forestal	







Figura	2.	 Estados	 de	 salud	 durante	 el	 decaimiento	 de	 la	 especie	Quercus	 ilex	 subsp.	ballota	






La	 encina,	 Quercus	 ilex	 (Holm	 oak	 en	 inglés),	 presenta	 una	 amplia	 área	 de	
distribución	a	lo	largo	de	la	Península	ibérica	(Figura	3),	presentando	dos	subespecies	
distintas	 según	 la	 climatología	de	 la	 zona.	Por	una	parte,	Quercus	 ilex	 subsp.	 ilex	 se	
caracteriza	 por	 encontrarse	 en	 zonas	 costeras	 y	 húmedas	 de	 la	 Península	 ibérica	
(cornisa	 cantábrica	 y	 Cataluña,	 principalmente),	 mientras	 que,	 Quercus	 ilex	 subsp.	












pudiéndose	 encontrar	 en	 un	 gradiente	 altitudinal	 desde	 <	 100	 metros	 (Navarro	
Cerrillo	et	al.,	2005)	hasta	los	2000	metros	de	altitud	(Fernández-González	et	al.,	2017).	
Además,	 su	 tolerancia	 a	 la	 temperatura	 y	 humedad	 es	 muy	 variable,	 pudiendo	
sobrevivir	en	ambientes	con	temperaturas	que	oscilan	entre	-3	a	11	ºC	en	invierno	y	
temperaturas	 medias	 estivales	 entre	 14	 y	 28	 ºC.	 Por	 otro	 lado,	 su	 gradiente	 de	





ventaja	 evolutiva	 frente	 a	 otras	 especies	 arbóreas,	 siendo	 capaz	 de	 sobrevivir	 las	
condiciones	de	aridez	(Barbeta	and	Peñuelas,	2016).	De	este	modo,	la	encina	presenta	
un	sistema	radicular	profundo	(Ferrio	et	al.,	2003),	lo	que	le	confiere	la	capacidad	de	
penetrar	en	 las	 fisuras	que	se	producen	en	 la	 roca	madre	y	acceder	a	 los	pequeños	
depósitos	de	agua	que	se	pudiesen	encontrar	en	su	interior	(Barbeta	et	al.,	2015).	Por	
otro	 lado,	 la	 evolución	 de	 sus	 hojas	 también	 le	 confiere	 cierta	 ventaja	 evolutiva	


































Ibérica.	 Como	 consecuencia,	 estas	 prácticas	 han	 generado	 sistemas	 de	 bosques	























ciertos	 patógenos,	 está	 generando	 que	 multitud	 de	 especies	 arbóreas	 sufran	 una	
pérdida	de	su	vigor,	 llegando	en	algunos	casos,	a	causar	la	muerte	de	los	individuos	
(Adams	 et	 al.,	 2010;	 Allen	 et	 al.,	 2010;	 Carnicer	 et	 al.,	 2011).	 De	 este	modo,	 en	 las	





En	 algunos	 casos,	 el	 decaimiento	 inducido	 por	 las	 sequías	 se	 ha	 visto	 a	 su	 vez	
estimulado	por	 la	aparición	de	especies	patógenas.	Varios	estudios	han	demostrado	









climático,	 como	 el	 decaimiento	 producido	 por	 patógenos,	 puede	 alterar	 las	
interacciones	 planta	 –	 suelo,	 modificando	 los	 ciclos	 biogeoquímicos	 del	 suelo	 y	 la	
diversidad	y/o	estructura	de	las	comunidades	microbianas	del	suelo	(Curiel	Yuste	et	
al.,	2012;	Rodríguez	et	al.,	2017;	Rodríguez	et	al.,	2019).	
En	 este	 sentido,	 tanto	 los	 sistemas	 naturales	 de	 encinas	 (bosques),	 como	 los	
altamente	 manejados	 (dehesas),	 están	 mostrando	 síntomas	 de	 decaimiento.	 Sin	
embargo,	algunos	estudios	han	mostrado	que	los	ecosistemas	naturales	presentan	una	
mayor	 capacidad	 de	 resiliencia	 a	 este	 tipo	 de	 perturbaciones,	 siendo	 capaces	 de	
recuperarse	(Nave	et	al.,	2011;	Barba	et	al.,	2016a),	gracias	a	la	colonización	de	ciertos	
microorganismos	 a	 las	 raíces	de	 los	 árboles	 sanos,	 así	 como	de	 los	 árboles	 jóvenes	
(Curiel	 Yuste	 et	 al.,	 2019;	 Rodríguez-Calcerrada	 et	 al.,	 2019).	 No	 obstante,	 los	




El	 papel	 de	 la	 interacción	 planta	 –	 suelo	 en	 el	 contexto	 de	 cambio	
climático	y	decaimiento	forestal	
Existen	varias	definiciones	sobre	qué	es	el	suelo,	la	definición	más	tradicional	dice	
















los	 compuestos	 químicos	 que	 liberan	 las	 raíces	 de	 la	 planta.	 En	 la	 rizosfera	 se	
desarrollan,	 además,	 relaciones	 simbióticas	 entre	 la	 planta	 y	 la	 microbiota	 que	
facilitan,	por	una	parte,	la	adquisición	de	nutrientes	por	parte	de	la	planta	y	por	otra,	
la	adquisición	de	sustrato	para	el	crecimiento	y	mantenimiento	del	metabolismo	de	la	
microbiota.	 Por	 ejemplo,	 en	 suelos	 calcáreos,	 las	 concentraciones	 de	 fósforo	 (P)	 en	
suelo	suelen	ser	muy	reducidas,	pudiendo	ser	un	factor	limitante	para	el	crecimiento	
de	 las	 especies	 vegetales.	 Para	 remediar	 estas	 limitaciones,	 las	 plantas	 pueden	






















capaces	 de	 excretar,	 mediante	 un	 proceso	 llamado	 rizodeposición,	 una	 serie	 de	







de	 antibióticos	 y/o	 fungicidas	 por	 parte	 de	 los	microorganismos,	 lo	 que	 ayudará	 a	
controlar	la	colonización	de	especies	patógenas	de	la	planta	(Dobbelaere	et	al.,	2003).	
Además,	 la	 liberación	 de	 C	 al	 suelo	 mediante	 rizodeposición	 puede	 estimular	 la	
mineralización	 de	 la	materia	 orgánica	 del	 suelo	 generando	 lo	 que	 se	 conoce	 como	












heterotrófica.	 El	 resultado	 de	 la	 respiración	 aeróbica	 heterótrofa	 viene	 dado	 por	
catabolismo	 de	 la	 materia	 orgánica	 del	 suelo	 produciendo	 el	 proceso	 de	

















lleva	 a	 una	 baja	 mineralización	 de	 MOS,	 puede	 llevarse	 a	 cabo	 debido	 a	 una	
inaccesibilidad	espacial	(separación	física)	de	 los	compuestos	orgánicos	(ej.	C)	y	 los	
microorganismos	 del	 suelo	 (von	 Lützow	 et	 al.,	 2008).	 Por	 otra	 parte,	 el	 COS	puede	
diferenciarse	 en	 dos	 tipos	 distintos	 de	 C	 según	 la	 facilidad	 que	 presenten	 los	
microorganismos	 en	 su	 descomposición	 (C	 recalcitrante	 o	 C	 lábil)	 (Horwath,	 2015;	





microbianas,	 siendo	 principalmente	 los	 hongos	 de	 los	 filos	 Ascomycota	 y	
Basidiomycota	 los	 encargados	 de	 su	 degradación	 gracias	 a	 la	 secreción	de	 enzimas	
lignolíticas	(Leonowicz	et	al.,	1999;	Martínez	et	al.,	2005).	Por	otro	 lado,	aunque	las	
bacterias	no	pueden	degradar	C	recalcitrante	de	forma	tan	eficiente	como	los	hongos,	
























son	 capaces	 de	 atacar	 parte	 de	 la	 estructura	 de	 la	 lignina,	 facilitando	 el	 acceso	 a	
carbohidratos	más	simples	(Horwath,	2015).	
Por	 otro	 lado,	 el	 COS	 lábil	 está	 compuesto	 por	 hidrocarburos	 de	 rápida	
descomposición,	 como	 los	 restos	 de	 microorganismos	 (necromasa	 microbiana),	
materia	orgánica	disuelta	y	 exudados	de	 las	 raíces	de	 las	plantas	 (Zhang	and	Zhou,	
2018).	Su	descomposición	se	lleva	a	cabo	gracias	a	un	proceso	aeróbico	denominado	




de	 sus	 estructuras	 celulares	 (Gougoulias	 et	 al.,	 2014).	 Por	 otro	 lado,	 si	 el	 suelo	 se	
encuentra	 en	 zonas	 con	 bajas	 concentraciones	 de	 oxígeno	 (ej.	 humedales),	 los	
















El	 nitrógeno	 se	 caracteriza	 por	 ser	 un	 elemento	 que	 puede	 encontrarse	 en	
multitud	de	formas	diferentes	en	el	suelo,	gracias	a	las	diversas	transformaciones	que	
sufre	 debido	 a	 la	 interacción	 con	 los	 microorganismos	 (Figura	 6)	 (Robertson	 and	
Groffman,	2015).	
	









































































La	nitrificación	es	 la	oxidación	del	 amonio	por	parte	de	 los	microorganismos	a	
formas	menos	reducidas.	Este	proceso	ocurre	en	dos	pasos,	el	primero	lo	llevan	a	cabo	
las	 bacterias	 y	 arqueas	 amonio-oxidantes	 (Zhang	 et	 al.,	 2011),	 que	 producirán	 los	
nitritos	que	serán	oxidados	a	su	vez	por	las	bacterias	nitrito-oxidantes	teniendo	como	
resultado	 final	 el	 anión	 nitrato	 (NO3-	 -	 N).	 Las	 bacterias	 amonio-oxidantes	 son	
principalmente	 géneros	 de	 la	 clase	 b-Proteobacteria	 (géneros	 Nitrosomonas	 y	
Nitrospiras)	(Prosser	and	Nicol,	2012);	mientras	que,	las	bacterias	nitrito-oxidantes	se	
caracterizan	 por	 ser	 bacterias	 del	 género	 Nitrobacter	 (clase	 a-Proteobacteria),	
Nitrospira	 (d-Proteobacteria)	 o	Nitrosococcus	 (	 g-Proteobacteria)	 (Juretschko	 et	 al.,	
1998;	Koch	et	al.,	2015;	Daims	et	al.,	2016).		
Estas	 formas	 nitrogenadas	 pueden	 seguir	 varias	 vías	 en	 sus	 diferentes	
transformaciones.	Las	plantas	son	capaces	de	absorber	parte	de	este	amonio	y	nitrato	
del	 suelo,	 aunque	 tienen	 preferencia	 por	 adquisición	 de	 amonio	 (Robertson	 and	
Groffman,	 2015).	 Por	 otro	 lado,	 el	 nitrato	 puede	 sufrir	 el	 fenómeno	 de	 reducción	








mejorar	 el	 rendimiento	 de	 las	 parcelas,	 tienen	 un	marcado	 efecto	 en	 el	 ecosistema	
suelo	debido,	en	gran	medida,	al	cambio	en	el	aporte	nutricional	del	sustrato	arbóreo.	
En	este	sentido,	varios	estudios	han	demostrado	que	la	transformación	de	un	bosque	























nitrogenados	 se	 ven,	 en	 algunos	 casos,	 favorecidas	 ya	 que,	 al	 eliminar	 el	 sustrato	
arbóreo	y	subsecuentemente	su	absorción	de	N,	se	facilita	la	colonización	de	especies	
fijadoras	 de	 nitrógeno	 pertenecientes	 al	 sustrato	 herbáceo	 (Elliott	 et	 al.,	 2015;	
Thilakarathna	et	al.,	2016).	Asimismo,	estos	ecosistemas	de	dehesa	se	caracterizan	por	
la	 presencia	 de	 ganado,	 lo	 que	 promueve	 el	 incremento	 en	 el	N	 orgánico	 del	 suelo	
debido	a	la	deposición	de	excrementos	(Oenema	et	al.,	2005;	de	Bastos	et	al.,	2019).	
Estos	 cambios	 en	 los	 ciclos	 biogeoquímicos	 están	 altamente	 relacionados	 con	 las	
comunidades	microbianas	del	suelo,	alterando	su	funcionalidad	(ej.	mineralización	del	






Efecto	 del	 cambio	 climático	 y	 el	 decaimiento	 forestal	 en	 los	 ciclos	
biogeoquímicos	y	las	comunidades	microbianas	del	suelo	
El	clima	ejerce	un	enorme	control	sobre	los	ciclos	biogeoquímicos,	así	como	sobre	






Sin	 embargo,	 el	 efecto	 indirecto	 del	 cambio	 climático	 (ej.	 sequías,	 decaimiento	
forestal)	en	el	ciclado	de	nutrientes	es	mucho	mayor.	Por	ejemplo,	el	efecto	que	tiene	
el	decaimiento	de	los	árboles	en	el	ecosistema	suelo	afecta	enormemente	al	ciclado	de	





cambio	 en	 las	 comunidades	 microbianas	 del	 suelo,	 favoreciendo	 el	 crecimiento	 de	
hongos	de	los	filos	Ascomycota	y	Basidiomycota	(Leonowicz	et	al.,	1999;	Martínez	et	
al.,	2005)	capaces	de	degradar	la	lignina	de	las	hojas	en	compuestos	de	fácil	asimilación	




parte	de	 las	raíces	(rizodeposición)	puede	producir	el	 fenómeno	de	priming,	 el	cual	
estimula	la	descomposición	de	la	materia	orgánica	por	parte	de	estos	microorganismos	
gracias	 el	 aporte	 de	 un	 sustrato	 de	 fácil	 descomposición	 (Kuzyakov,	 2002;	
Blagodatskaya	 and	 Kuzyakov,	 2008).	 El	 incremento	 en	 la	 descomposición	 de	 las	
fuentes	de	C,	junto	con	la	pérdida	de	vigor	y/o	muerte	de	los	árboles	puede	provocar	









a	 través	 de	 la	 lixiviación	 durante	 episodios	 de	 lluvia	 intensa	 (Barakat	 et	 al.,	 2016).	
Asimismo,	 la	 muerte	 del	 árbol	 cambia	 las	 condiciones	 abióticas	 (temperatura	 y	
humedad	del	suelo)	y	disminuye	el	aporte	de	C	lábil	en	forma	de	rizodeposición,	lo	que	
puede	 provocar	 un	 cambio	 en	 las	 comunidades	microbianas	 del	 suelo	 en	 favor	 de	





Este	 cambio	 en	 las	 fuentes	 de	 C	 lábil/recalcitrante	 por	 parte	 de	 los	 árboles,	 va	 a	







El	 objetivo	 principal	 de	 esta	 tesis	 doctoral	 es	 evaluar	 el	 efecto	 que	 tiene	 el	
decaimiento	de	los	encinares	mediterráneos,	así	como	el	efecto	de	su	manejo	histórico,	



































Para	 encontrar	 localizaciones	 con	 estas	 características,	 se	 llevó	 a	 cabo	 un	 estudio	
previo	en	el	que	se	recurrió	a	inventarios	y	bases	de	datos	de	diferentes	entidades:		












Otra	 de	 las	 características	 al	 seleccionar	 nuestras	 zonas	 de	 muestreo	 fue	 el	
diferente	manejo	histórico	al	que	estaban	sometidos.	Q.	Ilex	se	puede	encontrar	en	un	
amplio	 rango	 de	 usos	 del	 suelo	 en	 la	 Península	 Ibérica,	 por	 lo	 que	 nosotros	
seleccionamos	zonas	de	muestreo	que	presentan	tres	manejos	diferentes	de	acuerdo	
con	la	intensidad	de	manejo	a	la	que	están	expuestos:	
• Bosques	 (forest	 -	 FR):	 zonas	 poco	 o	 nada	 manejadas	 en	 las	 que	 se	 puede	
encontrar	la	encina	en	su	estado	natural.	Se	caracterizan	por	presentar	árboles	
cubriendo	la	mayor	parte	del	ecosistema.	Puede	estar	compuestos	por	varias	









• Bosques	abiertos	 (open	woodland	–	OW):	 zonas	con	un	manejo	medio.	Estas	
localizaciones	 presentaron	 una	 alta	 intensidad	 de	 manejo	 en	 las	 décadas	





adquisición	 de	 las	 imágenes	 se	 utilizó	 el	 visor	 SignA	 (Sistema	 de	 Información	
Geográfica	 Nacional)	 del	 Ministerio	 de	 Fomento	 español	
(http://signa.ign.es/signa/Pege.aspx)	utilizando	la	capa	“Imágenes	de	satélite	Spot	y	





































Huelva	(Andalucía)1	 DH	 37.9820	 -6.5125	 405	 16	 16.15	 892	 5.89	
Tres	Cantos	(Madrid)2	 DH	 40.6714	 -3.6827	 806	 15	 12.86	 591	 5.54	
Chapinería	(Madrid)3	 DH	 40.3833	 -4.1938	 649	 27	 12.88	 601	 6.35	
Plasencia	
(Extremadura)4	
DH	 39.8775	 -6.0490	 367	 10	 15.37	 740	 5.38	
Talavera	de	la	Reina	
(Castilla-La	Mancha)5	
OW	 39.7846	 -5.0742	 427	 47	 15.41	 559	 5.87	
Sevilla	(Andalucía)6	 OW	 37.9727	 -6.0193	 729	 45	 15.15	 637	 6.04	
Pamplona	(Navarra)7	 OW	 42.7323	 -1.7504	 624	 48	 10.62	 919	 7.33	
Formiche	Bajo	(Aragón)8	 OW	 40.2974	 -0.8727	 1044	 43	 13.08	 497	 7.78	
Granada	(Andalucía)9	 OW	 37.5012	 -2.5042	 1221	 42	 12.41	 326	 7.03	
Lleida	(Cataluña)10	 FR	 41.8304	 1.4516	 609	 63	 13.08	 569	 7.19	
Ciudad	Real	(Castilla-La	
Mancha)11	
FR	 38.5056	 -3.2480	 814	 85	 14.52	 484	 6.29	
Guadalajara	(Castilla-La	
Mancha)12	
FR	 40.8753	 -3.1626	 889	 84	 12.10	 573	 4.86	





heterogeneidad	 encontrada	 en	 este	 tipo	 de	 ecosistemas.	 Para	 elegir	 los	 árboles	 a	
muestrear,	 se	 escogió	 un	 punto	medio	 en	 cada	 sub-zona	 siguiendo	 la	 metodología	
descrita	por	Medina	et	al.	(2015).	Una	vez	seleccionado	el	punto	medio,	se	eligieron	
encinas	que	presentaban	tres	estados	de	salubridad	diferentes,	estimando	de	manera	













como	su	grado	de	defoliación.	Además,	 se	 calculó	 la	altura,	diámetro	a	 la	altura	del	
pecho	(DBH)	y	dosel	del	árbol;	utilizando	un	clinómetro,	una	cinta	de	DBH	y	la	fórmula	
de	la	elipse,	respectivamente.	
En	 esta	 ficha	 también	 se	 recogieron	 datos	 referentes	 a	 la	 cobertura	 vegetal	
encontrada	 en	 un	 radio	 de	 5	 metros	 de	 la	 encina,	 diferenciando	 entre	 cobertura	
arbustiva,	cobertura	herbácea,	pedregosidad	y	zonas	sin	cobertura	vegetal.	Por	último,	
se	recogieron	datos	del	número	de	árboles	con	un	DBH	menor	a	15	cm	(denominados	















• Tres	 Cantos	 (Madrid):	 dehesa	 con	 carga	 ovina,	 caracterizada	 por	 estar	
compuesto	de	árboles	de	encina	y	enebro	(Juniperus	communis),	así	como	un	
alto	 contenido	 de	 herbáceas.	 El	 suelo	 de	 esta	 zona	 se	 corresponde	 a	 un	
Cambisol	tipo	Dístrico.	





Punto muestreo: Fecha: Cobertura (a 5 metros)
SubZona / 




















100 % D= L=
/ A= piedra:
Muerto
100 % D= L=
/ A= piedra:
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• Talavera	 de	 la	 Reina	 (Castilla-La	 Mancha):	 bosque	 abierto	 compuesto	 por	
encinas	y	enebros,	utilizado	actualmente	con	fines	cinegéticos.	Las	encinas	de	




zona	 se	 caracteriza	 por	 tener	 una	 alta	 cantidad	 de	 cobertura	 arbustiva	
alrededor	de	las	encinas.	El	suelo	de	esta	zona	se	corresponde	a	un	Cambisol	
tipo	Eútrico.	
• Pamplona	 (Navarra):	 bosque	 abierto	 compuesto	 únicamente	 por	 encinas	 y	
una	alta	cantidad	de	cobertura	arbustiva.	El	suelo	de	esta	zona	se	corresponde	
a	un	Cambisol	tipo	Cálcico.	









por	 una	 alta	 cobertura	 herbácea	 a	 su	 alrededor.	 El	 suelo	 de	 esta	 zona	 se	
corresponde	a	un	Cambisol	tipo	Cálcico.	
• Ciudad	 Real	 (Castilla-La	Mancha):	 bosque	 cerrado	 compuesto	 de	 encinas	 y	
quejigos	 (Quercus	 faginea)	 y	 una	 alta	 carga	 cinegética.	 Los	 árboles	 de	 este	














datos	 de	 Felicísimo	 et	 al.	 (2011).	 Debido	 a	 la	 escasez	 de	 estaciones	 climáticas	 lo	
suficientemente	 cercanas	 como	 para	 obtener	 unos	 datos	 fiables,	 se	 decidió	 por	 la	
utilización	de	esta	base	de	datos.	Felicísimo	et	al.	(2011)	desarrolló	una	base	de	datos	
con	una	serie	climatológica	que	transcurre	desde	1950	hasta	2007,	interpolando	los	







climático,	 abarcando	desde	 climas	oceánicos	 (Pamplona,	Navarra)	hasta	 semiáridos	
(Alcoy,	Alicante),	siendo	predominante	el	clima	mediterráneo,	caracterizado	por	sus	





































este	 método	 se	 coloca	 una	 cantidad	 de	 suelo	 (5	 gramos)	 en	 un	 cono	 de	
saturación,	añadiéndose	agua	destilada	lentamente	y	amasándose	hasta	que	
se	obtiene	una	pasta	homogénea.	Una	vez	obtenida	la	pasta	saturada,	se	midió	





de	 la	 muestra	 de	 suelo	 a	 una	 temperatura	 aproximada	 de	 1000	 ºC.	 Los	
productos	 de	 esta	 oxidación	 son	 reducidos	 y	 separados	 en	 una	 columna	
cromatográfica;	 transfiriéndose	 finalmente	 a	 un	 detector	 de	 conductividad	
térmica.	















no.	 42.	 Tras	 esto,	 se	 utilizó	 el	 método	 Kjeldahl	 (Kjeldahl,	 1883)	 para	 su	
cuantificación.		
• Fosforo	total	y	 fósforo	biodisponible	(Av	P):	se	utilizó	el	método	de	Burriel	–	
Hernando	 debido	 a	 su	 gran	 sensibilidad	 en	 suelos	 calizos	 de	 pH	 alcalino	
(Burriel	and	Hernando,	1950).	Este	método	utiliza	una	solución	extractora	a	










Los	 resultados	 obtenidos	 de	 las	 variables	 físico-químicas	 se	 normalizaron	










retener	dicho	 suelo	después	de	haber	 sido	 saturado	 y	dejado	drenar	durante	12	h.	
Rutinariamente,	 se	 utiliza	 un	 porcentaje	 del	 60%	 de	 WHC;	 pero,	 ya	 que	 nuestras	
muestras	 pertenecen	 al	 clima	mediterráneo,	 caracterizado	 por	 sus	 altas	 sequías	 en	
verano,	 rebajamos	 la	 cantidad	 de	WHC	 a	 un	 40%	 para	 simular	 las	 condiciones	 de	





variable	 desde	 5	 a	 35	 ºC,	 siendo	 este	 rango	 de	 temperaturas	 común	 en	 climas	
mediterráneos.	La	RH	 se	midió	cada	10	ºC	(medidas	a	5,	15,	25	y	35	ºC),	esperando	
entre	 cada	medida	 hasta	 que	 se	 alcanzaba	 la	 temperatura	 deseada.	 La	medición	 se	
realizó	durante	60	segundos	con	un	EGM-4 (PP systems, MA, USA). Este instrumento es 
un analizador de gases en el infrarrojo portable que permite cuantificar las partes por millón 
(ppm) de CO2 emitidas desde el suelo. Esta medición se lleva a cabo gracias a la capacidad 
de absorción que poseen los gases con moléculas diatómicas en el rango infrarrojo. Para 
MATERIAL	Y	MÉTODOS	
41	
cuantificar y extrapolar el incremento en las ppm de CO2 a masa de carbono utilizamos la 
siguiente ecuación: 
0 =	








Para	 cubrir	 la	 variabilidad	 de	 la	 RH	 que	 se	 encuentra	 comúnmente	 en	 el	 clima	
mediterráneo	 debido	 a	 los	 cambios	 en	 la	 temperatura	 ambiental,	 la	 respiración	
heterotrófica	utilizada	en	esta	tesis	doctoral	está	compuesta	por	la	media	aritmética	de	


























N)15	 representa	 el	 contenido	 de	 amonio	 y	 nitrato	 al	 finalizar	 la	 incubación,	
respectivamente.	




de	 la	 respiración	 inducida	 por	 sustrato	 (Substrate-induced	 respiration	 –	 SIR)	 de	
Anderson	and	Domsch	(1978).	Este	método	estima	la	biomasa	microbiana	viva	de	la	


















• Añadir	 0.25	 gramos	 de	muestra	 de	 suelo	 a	 un	 “PowerBead	 Tube”	 y	 agitar	







para	 una	 correcta	 homogeneización	 y	 lisis	 celular.	 Las	 células	 se	 rompen	
gracias	a	la	acción	de	los	agentes	químicos,	así	como	a	la	agitación	de	las	bolitas	
de	cristal.	
• Centrifugar	 los	 tubos	 a	 10000	 x	 g	 durante	 30	 segundos	 a	 temperatura	
ambiente.	
• Transferir	 el	 sobrenadante	 (400	 –	 500	 µl)	 a	 un	 tubo	 eppendorf	 limpio.	 El	
sobrenadante	 puede	 contener	 todavía	 algunas	 partículas	 de	 suelo,	
manteniendo	una	tonalidad	oscura.	
• Añadir	250	µl	de	solución	C2	y	agitarlo	durante	5	segundos;	tras	esto	se	incuba	
a	 4	 ºC	 durante	 5	 minutos.	 La	 solución	 C2	 contiene	 un	 reactivo	 que	 hace	
precipitar	el	material	orgánico	e	inorgánico	que	no	sea	ADN,	como	por	ejemplo	
sustancias	húmicas,	proteínas	o	residuos	celulares.	
• Centrifugar	 los	 tubos	 a	 10000	 x	 g	 durante	 30	 segundos	 a	 temperatura	
ambiente.	
• Evitando	el	pellet	que	se	forma	en	el	tubo	eppendorf,	transferir	unos	600	µl	de	
sobrenadante	 a	 un	 tubo	 limpio.	 Este	 pellet	 está	 compuesto	 por	 el	material	
orgánico	e	inorgánico	que	elimina	la	solución	C2.	










ADN	a	 la	membrana	de	 las	 columnas	de	 sílica	 que	 se	 usa	 en	 los	 siguientes	
pasos,	descartando	de	este	modo	posibles	contaminantes.	
• Cargar	 aproximadamente	 675	 µl	 en	 un	 “Spin	 filter”	 (columnas	 de	 sílica)	 y	
centrifugar	 a	 10000	 x	 g	 durante	 60	 segundos	 a	 temperatura	 ambiente.	
Descartar	el	eluído	que	ha	atravesado	la	columna	y	repetir	el	proceso	3	veces	
en	 la	 misma	 columna	 hasta	 agotar	 el	 sobrenadante	 obtenido	 en	 el	 paso	











































Una	 vez	 extraído	 y	 cuantificado	 el	 ADN,	 las	muestras	 se	 enviaron	 al	 Research	
Technology	Support	Facility	de	 la	Michigan	State	University	(MSU)	donde	se	 llevó	a	
cabo	su	amplificación.	
El	primer	paso	que	se	hizo	en	este	centro	 fue	 la	creación	de	 las	 librerías	de	 los	
amplicones,	para	 lo	cual	se	utilizó	 la	estrategia	de	 indexación	dual	desarrollada	por	
Kozich	 et	 al.	 (2013).	 Los	 cebadores	 que	 se	 utilizaron	 para	 la	 amplificación	 de	 las	
muestras	 de	 suelo	 fueron:	 para	 bacteria,	 cebadores	 515F-Y	 y	 926R	 descritos	 por	
Parada	et	al.	(2016)	que	amplifican	a	la	región	hipervariable	V4-V5	del		gen	16S	rRNA;	




Para	 la	 creación	 de	 las	 librerías,	 los	 cebadores	 universales	 se	 unieron	 a	 los	
adaptadores	(Fluidigm	CS1/CS2	–	Tabla	2),	necesarios	para	la	amplificación	mediante	
Illumina.	 El	 protocolo	 de	 indexación	 dual	 requiere,	 además	 del	 adaptador	 y	 los	
cebadores,	una	secuencia	de	8	nucleótidos	denominados	barcodes	o	códigos	de	barras	






Cebadores	 Secuencia	 Tamaño	 Región	
CS1-	515F-Y	 ACACTGACGACATGGTTCTACA+	GTGYCAGCMGCCGCGGTAA	 41	pb	 Bacteria	V4	
CS2-	926R	 TACGGTAGCAGAGACTTGGTCT+	CCGYCAATTYMTTTRAGTTT	 42	pb	 Bacteria	V5	
CS1-	ITS1FI2	 ACACTGACGACATGGTTCTACA+	GAACCWGCGGARGGA	TCA	 40	pb	 Hongos	ITS1	





tras	 lo	 cual	 se	 cargaron	 en	 el	 secuenciador	 Illumina	 MiSeq	 v2	 y	 se	 secuenciaron	










primer).	 El	 análisis	 bioinformático	 de	 las	 muestras	 se	 llevó	 a	 cabo	 mediante	 la	







de	 los	 archivos	 FastQ	 con	 el	 programa	 FastQC	 (Andrews,	 2010).	 En	 un	 primer	
momento,	se	comprobó	la	calidad	de	las	lecturas	de	algunas	muestras	por	separado;	y	
posteriormente,	se	comprobó	la	calidad	de	las	lecturas	de	todos	los	archivos	referentes	
a	 la	 sección	 R1	 (forward	 primer)	 y	 R2	 (reverse	 primer)	 juntos.	 FastQC	 muestra	
información	acerca	de	algunos	parámetros	básicos	de	las	secuencias	(número	total	de	










# Created by Daniel Garcia Angulo: 
# use trimmomatic to remove possible Illumina adapters and filter by sequences with low quality score - 
requires name list (file <list.txt> in same folder as this script) of forward reads only. 
# Steps: 
 # Create new directory for output files 
 # Remove useless output, the directory would have only the output for next step (pandaseq). This 
output would be the filtered samples, and the "unpaired" samples would be removed. 





for file in $(<list_R1.txt) 
do 
 








El	 solapamiento	 de	 las	 secuencias	 paired-end	 (overlapping)	 se	 realizó	 con	 la	
herramienta	PANDAseq	(PAired-eND	Assembler	for	DNA	sequences)	(Bartram	et	al.,	
2011).	 Esta	 herramienta	 permite	 unir	 dos	 archivos	 FastQ	 en	 uno	 sólo,	 siempre	 y	






# use pandaseq to merge reads - requires name list (file <list.txt> in same folder as this script) of forward 
and reverse reads to be merged using the panda-seq program 
# Modified by Daniel Garcia Angulo:  
 # Create directories with sample name 
 # Options: -F: fastq output, -N: remove Ns reads, -L: maximum length, -o: bp overlapping, -t: 
threshold 
 # Same name in the output for next step is required 





for file in $(<list.txt) 
do 
    mkdir ./pandaseq_merged_reads/${file%_R1_001.fastq} 
 
    pandaseq -f ${file%_R1_001.fastq}_R1_001.fastq -r ${file%_R1_001.fastq}_R2_001.fastq -w 
pandaseq_merged_reads/${file%_R1_001.fastq}/fastqjoin.join.fastq -g 


















Una	 vez	 terminado	 el	 pre-procesado	 de	 las	 secuencias,	 se	 llevo	 a	 cabo	 una	
comprobación	 y	 filtrado	 de	 acuerdo	 con	 la	 calidad	 de	 las	 secuencias.	 El	 script	
multiple_split_libraries_fastq.py	 se	 utilizó	 para	 filtrar	 las	 secuencias	 de	 baja	 calidad,	
eliminando	 todas	 aquellas	 que	 presentaban	 un	 nivel	 de	 calidad	 Phred	 menor	 al	
establecido	en	el	archivo	de	parámetros.	
El	 nivel	 de	 calidad	 Phred	 (Q)	 es	 una	 medida	 que	 nos	 indica	 la	 calidad	 en	 la	
identificación	de	 las	 secuencias	de	bases	de	nuestras	muestras;	y	 se	define	como	el	
logaritmo	de	las	probabilidades	de	error	que	tienen	dichas	bases	(P):	







Uno	 de	 los	 problemas	 que	 se	 generan	 al	 realizar	 secuenciación	 masiva	 es	 la	
aparición	 de	 quimeras.	 Las	 secuencias	 quiméricas	 son	 artefactos	 creados	 por	 la	




























































• El	primer	paso,	que	se	 llevó	a	cabo	 fue	 la	eliminación	de	 los	singletons.	Los	
singletons	son	lecturas	que	se	presentan	una	sola	vez	a	lo	largo	de	todas	las	
muestras.	
• 	Good’s	 coverage,	 índice	 que	 estima	 la	 proporción	 de	 OTUs	 observados	
respecto	 al	 total	de	OTUs	de	 la	población,	 es	decir	 la	 cobertura	que	hemos	
obtenido	del	total	de	la	población.	La	Good’s	coverage	se	estimó	mediante	la	
siguiente	ecuación:	





muestra	 (diferentes	 a	 los	 singletons	 eliminados	 en	 el	 paso	 anterior,	 ya	 que	
estos	 singletons	 son	muestrales	y	no	 totales),	N	 es	el	número	de	 secuencias	
totales	de	cada	muestra.	
• Curvas	 de	 rarefacción,	 es	 una	 técnica	 que	 nos	 ayuda	 a	 comprobar	 si	 el	
muestreo	se	ha	llevado	a	cabo	de	manera	correcta.	Se	define	como	el	cambio	













Donde,	 E(Sn)	 es	 el	 número	 de	 especies	 deseado;	 N	 es	 el	 número	 total	 de	

















diferentes	gremios	 fúngicos.	Esta	herramienta	compara	 la	 taxonomía	obtenida	en	el	
clustering	con	una	base	de	datos	conocida;	asignando,	de	este	modo,	los	gremios	a	los	
que	 pertenecen	 los	 diferentes	 hongos.	 FUNGuild	 es	 una	 herramienta	 que	 permite	
comprender	 la	 funcionalidad	 de	 las	 comunidades	 fúngicas,	 diferenciando	 hongos	














o Índice	 de	 Shannon:	 se	 le	 conoce	 también	 como	 el	 índice	 de	 Shannon-
Weaver.	 Éste	 índice	 relaciona	 la	 cantidad	 de	 especies	 presentes	 con	 el	
número	de	individuos	de	cada	una;	además,	asume	que	los	individuos	son	
seleccionados	 al	 azar	 y	 todas	 las	 especies	 están	 representadas	 en	 la	
muestra,	 midiendo	 el	 grado	 promedio	 de	 incertidumbre	 en	 la	 que	 una	
especie	pertenecerá	a	un	individuo	escogido	al	azar	(Magurran,	1988).	La	
ecuación	que	utiliza	es:	
?/ =	−N7* 	1$	7* 	
Donde,	H’	es	el	valor	del	índice	de	Shannon;	y	pi	es	la	abundancia	relativa	
del	taxón	i.	
o Índice	 de	 Simpson	 inverso:	 mide	 la	 probabilidad	 de	 que	 dos	 individuos	
tomados	al	azar	de	una	muestra	sean	de	 la	misma	especie.	Las	especies	

















• Beta	 diversidad:	 se	 define	 como	 la	 diversidad	 que	 existe	 a	 lo	 largo	 de	 un	













encontrados	 en	 la	 comunidad	 A;	 B	 es	 el	 número	 de	 especímenes	
encontrados	en	la	comunidad	B;	y	C	es	la	suma	de	los	valores	menores	de	
las	especies	encontradas	en	ambas	comunidades.	
o Distancia	 weighted-UniFrac:	 mide	 las	 similitudes	 entre	 dos	 hábitats	






















o Non-metric	 Multidimensional	 Scaling	 (NMDS):	 para	 visualizar	 los	
resultados	de	la	beta	diversidad	se	llevaron	a	cabo	una	serie	de	NMDS	entre	
los	diferentes	manejos	y	 los	diferentes	estados	de	salud	de	 la	encina.	El	
NMDS	 es	 un	 análisis	 de	 escalamiento	 multidimensional	 cuyo	 objetivo	
principal	 es	 representar	N	objetos	 en	un	 espacio	dimensional	 reducido.	
Para	poder	utilizar	este	tipo	de	análisis,	primero	redujimos	el	número	de	
lecturas	 de	 cada	muestra	 a	 las	 lecturas	 de	 la	muestra	 con	menor	 valor	
mediante	 la	 función	 “rarefy”	 (Oksanen	 et	 al.,	 2019).	 Posteriormente,	 se	
calculó	el	NMDS	a	partir	de	las	distancias	weighted-Unifrac	en	bacterias	y	




Una	vez	 realizados	 los	NMDS,	 se	estimaron	 las	diferencias	 significativas	
mediante	un	análisis	PERMANOVA	con	la	función	adonis,	utilizando	como	














• Especificidad	 (Aij),	 se	 refiere	 al	 rendimiento	 de	 la	 especie	 i	 en	 términos	 de	
abundancia	en	todos	los	grupos.	
• Fidelidad	 (Bij),	 se	 refiere	 al	 rendimiento	 de	 la	 especie	 i	 en	 términos	 de	
presencia-ausencia	dentro	del	grupo	de	sitios	j.	
Siendo:	





Además	 de	 los	 estudios	 anteriores,	 en	 los	 que	 se	 analizaba	 la	 comunidad	
bacteriana	y	fúngica	en	una	escala	general	(todas	las	OTUs	encontradas	en	las	zonas	de	






eliminaron	 todas	 aquellas	 OTUs	 que	 no	 se	 detectaron	 en	 al	 menos	 3	 de	 las	 4	
localizaciones	(5	en	bosques	abiertos)	de	cada	manejo,	eliminando	así	las	muestras	que	
estaban	poco	representadas	en	cada	uno	de	ellos	(Comte	et	al.,	2016).	Una	vez	realizado	




comunidad	 microbiana	 (bacterias	 y	 hongos).	 Adicionalmente,	 se	 llevó	 a	 cabo	 un	
Heatmap	 de	 correlaciones.	 Para	 esto	 se	 utilizó	 la	 función	 “taxa.env.correlation”	 del	



















• Redes	 indirectas	 (undirected	 networks/graphs):	 grafos	 en	 los	 que	 todas	 las	
aristas	son	bidireccionales	(Ej.	redes	de	co-ocurrencia).	
La	 estructura	 de	 ambas	 redes,	 se	 pueden	 caracterizar	 mediante	 una	 serie	 de	
parámetros:	
• Diámetro:	 longitud	(número	de	aristas)	del	camino	geodésico	más	 largo.	Da	
una	idea	del	tamaño	de	la	red.	
• Camino	 más	 corto	 entre	 dos	 nodos	 (shortest	 path):	 camino	 con	 el	 mínimo	







• Centralidad	 de	 Grado	 (degree	 -	 ND):	 medida	 de	 centralidad	 que	 estima	 el	
















de	 la	 red,	 los	 datos	 son	 pre-procesados	 y	 normalizados;	 tras	 lo	 cual	 son	











la	 microbiota	 del	 suelo.	 Las	 especies	 clave	 son	 especies	 que	 tienen	 una	 gran	
importancia	en	la	comunidad,	manteniendo	la	estructura	y	el	 funcionamiento	de	los	
ecosistemas.	 La	 estimación	 de	 estas	 keystone	 se	 realizó	 mediante	 la	 selección	 de	
aquellas	OTUs	que	mostraron	un	alto	grado	y	una	alta	enmediedad	(Martín	González	





y	 calcular	 estas	 keystone,	 normalizamos	 ambas	 métricas	 dentro	 de	 cada	 red.	 Se	
utilizaron	 dos	 umbrales	 diferentes	 en	 la	 elección	 de	 las	 keystone.	 Para	 los	hubs,	 se	
estableció	un	umbral	de	0.8	en	el	grado	de	las	OTUs;	mientras	que,	en	los	conectores	se	
establecieron	umbrales	de	BC	diferentes	para	cada	tipo	de	red,	variando	entre	0.5-0.8.	











todas	 las	 poblaciones	 son	 iguales),	 y	 como	 hipótesis	 alternativa	 (Ha)	 que	 los	





que	 la	 variabilidad	 entre	 poblaciones	 sea	 grande,	 pero	 utilizando	 como	 patrón	 de	
comparación	la	variabilidad	dentro	de	las	poblaciones.	
La	variabilidad	existente	entre	los	grupos	mide	la	discrepancia	entre	los	grupos	y	
la	media	 global,	 de	 forma	que,	 si	 no	hay	diferencias	 entre	 ellos	 la	hipótesis	nula	 es	
cierta;	mientras	que,	si	existen	variabilidades	grandes	entre	los	grupos,	se	aceptaría	la	























Los	modelos	 lineales	mixtos	 son	 similares	 a	 los	modelos	 lineales	 de	 regresión	
clásicos,	pero	se	 fundamentan	en	que	el	error	no	explicado	está	particionado	en	un	






` = a4 + b2 + .	
Donde,	Y	es	la	variable	dependiente;	X	y	Z	son	las	matrices	de	datos;	b	es	el	vector	
de	 los	 factores	 fijos;	u	 es	el	vector	de	 los	 factores	aleatorios;	y	e	 es	el	vector	de	 los	



















estos	modelos	 es	 que	 son	menos	 restrictivos	 que	 los	modelos	 de	 regresión	 ya	 que	
permiten	incluir	errores	de	medida	tanto	de	las	variables	dependientes	como	de	las	
variables	 independientes.	 Además,	 estos	 modelos	 también	 se	 denominan	 modelos	
confirmatorios	ya	que	se	requiere	de	un	conocimiento	previo	sobre	el	tema	de	estudio	
que	ayude	a	comprender	y	explicar	la	influencia	de	las	variables.	



























mortality	could	accelerate	changes	 in	soil	 stoichiometry	and	 the	capacity	of	soils	 to	
sequester	carbon	(C)	is	still	unclear.	This	issue	is	particularly	relevant,	since	forested	
ecosystems	 serve	 as	 important	 long-term	 sinks	 for	 C	 and	 essential	 nutrients	 (e.g.	
nitrogen	and	phosphorous).	To	investigate	this,	we	conducted	our	investigation	in	13	
sites	distributed	across	 the	 Iberian	Peninsula	and	where	 the	dominant	 tree	species,	
Mediterranean	 evergreen	 Holm	 oaks	 (Quercus	 ilex	 L.	 subsp.	 ballota	 [Desf.]),	 have	
shown	 important	 symptoms	 of	 vulnerability	 (tree	 defoliation	 and	 mortality)	 to	
drought	 during	 the	 last	 decades.	 The	 study,	 hence,	 cover	 a	 peninsular	 gradient	 of	
climate	 (mean	annual	 temperatures	 ranging	 from	10.62	 to	16.15	 º	C	 and	 the	mean	









microbial	 soil	 functional	 groups	 (nitrifiers	 and	 ectomycorrhizal	 fungi)	 co-occurred	























phenomenon	 linked	 to	 the	more	 frequent	 and	 intense	 drought	 events	 (IPCC,	 2014;	
Mariotti	et	al.,	2015),	in	some	cases	coinciding	with	pathogen	outbreaks	(Edburg	et	al.,	
2012;	 Corcobado	 et	 al.,	 2014),	 but	 the	 extent	 at	 which	 events	 of	 tree	 mortality	 is	
affecting	ecosystem	functioning	are	still	unknown	(Anderegg	et	al.,	2012;	McDowell	et	




induced	 tree	 mortality	 events	 have	 been	 associated	 with	 cascades	 of	 causal-effect	
processes	ultimately	altering	soil	ecology	and	nutrient	cycling	(Flores-Rentería	et	al.	
(2016);	Flores-Rentería	et	al.	(2018);	Curiel	Yuste	et	al.	(2019)).	For	instance,	a	loss	of	
tree	 canopy	 leads	 to	 decreases	 in	 transpiration	 and	 canopy	 interception	 of	
precipitation	and	solar	radiation,	which	alters	the	microenvironmental	conditions	to	
which	 soils	 are	 exposed	 (Anderegg	 et	 al.,	 2012)	 affecting	 soil	 microbial	 taxonomic	
composition	and	its	nutrient	cycling	related	functions	(Sardans	and	Peñuelas,	2005;	
Sardans	et	al.,	2006;	Curiel	Yuste	et	al.,	2007;	Curiel	Yuste	et	al.,	2017).	Furthermore,	





Rodríguez	 et	 al.,	 2017;	 Flores-Rentería	 et	 al.,	 2018)	 and	 soil	microbial	 composition	
(Curiel	Yuste	et	al.,	2012;	Lloret	et	al.,	2015).	
Studies	 have	 further	 shown	 how	 N	 cycling	 might	 be	 particularly	 sensitive	 to	




might	 mineralized	 N	 sources.	 Hence,	 an	 increase	 in	 N	 mineralization	 due	 to	 tree	
mortality	 could	 reduce	 the	 availability	 of	 inorganic	 N	 in	 soils	 because	 of	 the	 fast	
consumption	of	NH4+-N	and	the	accumulation	of	more	mobiles	forms	of	N	(e.g.	NH3--N)	






exacerbates	 the	 effects	 of	 climate	 on	 soil	 ecology	 and	 soil	 nutrient	 cycling.	 In	 this	
regard,	we	used	 forest	 and	open	woodlands	dominated	by	Holm	oaks	 (Quercus	 ilex	
subsp.	ballota)	as	our	study	system.	Though	this	species	is	native	to	the	Mediterranean	
basin,	 last	decades	have	witnessed	increasingly	frequent	episodes	of	defoliation	and	

































and	 forests,	which	 generally	 refer	 to	 abandoned	DH	 that	 are	not	used	 anymore	 for	
livestock.		
Experimental	design	and	soil	sampling	
We	used	 a	 factorial	 experimental	 design	 in	 order	 to	 test	 how	 soil	 ecology,	 soil	






















N),	 soil	 heterotrophic	 respiration	 (RH),	 net	 ammonification	 (Ramm),	 net	 nitrification	
(Rnit)	and	soil	microbial	biomass	using	the	method	Substrate-Induced	respiration.	
DNA	 extraction,	 16S	 and	 ITS	 amplicon	 sequencing	 and	 bioinformatic	
analysis	of	sequencing	data	
The	 extraction,	 sequencing	 and	 bioinformatic	 analysis	 of	 the	 16S	 and	 ITS	
amplicons	can	be	found	on	pages	43	-	51.	As	a	summary,	we	extracted	soil	DNA	using	
the	PowerSoil	DNA	Isolation	Kit	(MoBio,	CA,	USA)	and	sent	the	resultant	samples	to	the	















ANOVAs.	 We	 evaluated	 the	 effects	 of	 climate,	 pH,	 land-use	 and	 defoliation	 degree	
(healthy,	 affected,	 and	 dead	Holm	 oaks),	 as	well	 as	 their	 interactions	 on	 soil	 using	
Linear	 Mixed-Effects	 models	 (LME)	 (Pinheiro	 et	 al.,	 2017)	 with	 livestock	 grazing	
nested	 to	 locations	as	 random	effect.	Livestock	grazing	was	calculated	as	a	boolean	
variable	(presence/absence)	of	 the	 livestock	 in	that	 location.	We	chose	this	random	
parameter	due	to	the	different	non-measured	variables	at	which	each	study	site	was	
exposed;	taking	into	account	the	importance	of	the	livestock	grazing	which	may	occur	
in	 some	of	 our	plots	 (e.g.,	DH).	To	prevent	duplicity	 of	 data	 in	 the	models,	we	 first	
examined	 the	 co-variance	 and	 multicollinearity	 between	 fixed	 factors	 using	 the	
Variance	Inflation	Factor	(VIF),	using	in	our	models	the	explanatory	variables	with	VIF	
values	 lower	 than	 2	 (Zuur	 et	 al.,	 2010).	We	 performed	 linear	mixed-effect	 models	
among	 all	 possible	 models	 (including	 random	 slopes	 models);	 if	 more	 than	 one	
presented	a	significant	effect,	 the	AIC	coefficient	was	used	 to	select	 the	best	model.	
Furthermore,	we	conducted	another	LME	analysis	with	climate,	pH	and	 land-use	as	
fixed	variables	 and	 livestock	grazing	nested	 to	 locations	as	 random	effect.	Once	we	
removed	 the	 effect	 of	 these	 abiotic	 variables,	 we	 used	 the	 residuals	 to	 perform	 a	
Principal	Component	Analysis	(PCA)	with	soil	variables	and	tree	defoliation.	






























	 	 	 	 ANOVA	
Variable	 DH	 OW	 FR	 F	 df	 P	
Height	(m)	 5.77	(0.19)	A	 4.34	(0.11)	B	 5.61	(0.16)	A	 29.69	 2	 <	0.001	
Canopy	(m)	 29.71	(2.02)	B	 10.9	(0.78)	A	 12.8	(0.89)	A	 62.96	 2	 <	0.001	
dbh	(cm)		 24.02	(0.73)	B	 16.85	(0.51)	A	 18.34	(0.55)	A	 40.32	 2	 <	0.001	
Non-herbaceous	(%)	 32.80	(4.37)	A	 39.39	(4.16)	A	 33.70	(2.08)	A	 0.945	 2	 0.39	
Herbaceous	(%)	 33.81	(3.23)	B	 17.47	(2.03)	A	 21.50	(2.85)	A	 10.13	 2	 <	0.001	
Bare	soil	(%)	 33.78	(2.49)	A	 43.14	(4.83)	A	 44.81	(3.35)	A	 2.344	 2	 0.10	
Total	trees	 5.86	(1.48)	B	 14.84	(1.70)	A	 12.06	(1.05)	A	 9.54	 2	 <	0.001	






The	 results	 are	 grouped	 considering	 the	 %	 of	 non-herbaceous	 vegetation	 (shrubs	 and	
seedlings),	herbaceous	vegetation,	and	bare	soil,	and	also	the	total	number	of	trees	(adult	and	




Non-herbaceous	(%)	 Herbaceous	(%)	 Bare	soil	(%)	 Total	trees	 VAI	
Tree	Health	
Dehesa	 	 	 	 	 	
Healthy	 26.11	(6.05)	A	 31.36	(5.23)	A	 42.53	(4.54)	A	 4.33	(1.41)	A	 0.94	(0.03)	A	
Affected	 33.97	(7.95)	A	 37.28	(6.38)	A	 28.75	(3.30)	B	 6.86	(3.32)	A	 0.81	(0.05)	AB	
Dead	 38.33	(8.69)	A	 32.81	(5.46)	A	 28.86	(4.05)	B	 6.39	(2.73)	A	 0.67	(0.06)	B	
Open	Woodland	 	 	 	 	 	
Healthy	 40.18	(7.43)	A	 14.47	(2.45)	A	 45.36	(8.42)	A	 13.07	(2.34)	A	 1.37	(0.08)	A	
Affected	 38.22	(7.18)	A	 20.07	(4.25)	A	 41.71	(8.70)	A	 13.67	(2.25)	A	 1.07	(0.06)	B	
Dead	 39.76	(7.49)	A	 17.89	(3.67)	A	 42.36	(8.55)	A	 17.78	(3.97)	A	 0.94	(0.06)	B	
Forest	 	 	 	 	 	
Healthy	 25.78	(3.01)	A	 21.72	(5.25)	A	 52.50	(6.10)	A	 10.22	(1.86)	A	 1.42	(0.09)	A	
Affected	 33.28	(3.67)	AB	 23.39	(5.37)	A	 43.33	(6.43)	A	 12.31	(1.67)	A	 1.37	(0.13)	A	
Dead	 42.03	(2.60)	B	 19.39	(4.54)	A	 38.58	(4.39)	A	 13.66	(1.94)	A	 1.21	(0.15)	A	
Soil	 stoichiometry	 and	 soil	 functioning	 in	 a	 gradient	 of	 land-use,	 abiotic	
variables	and	tree	defoliation	
According	 to	 the	Linear	Mixed-Effects	models	 (LME)	 results,	 the	abiotic	 factors	
(i.e.,	climate,	pH)	and	tree	defoliation	(i.e.,	healthy,	affected,	and	dead)	were	the	main	
explanatory	 variables	 that	 showed	 additive	 and	 interactive	 effects	 on	 soil	









liberation	 of	 NH4+	 -	 N,	 see	 Figure	 11)	 further	 affecting	 net	 nitrification	 rates	 (Rnit).	














associated	 with	 large	 changes	 in	 the	 ectomycorrhizal	 and	 Nitro-prokaryote	
communities	and	consequently	in	an	increase	in	net	nitrification	(Figure	11)	and	the	
accumulation	of	 the	 ion	nitrate	 (NO3-	 -	N)	under	dead	 trees	 in	detriment	of	 the	 ion	

















































Response	variables	 Estimate	 SE	 df	 t-value	 P-value	
SOC	*		 	 	 	 	 	
MAP	 0.001	 <0.001	 101	 1.978	 0.05	
Defol	 0.004	 0.002	 101	 2.089	 0.04	
MAP	x	Defol	 -0.001	 <0.001	 101	 -1.704	 0.09	
Total	N	*		 	 	 	 	 	
land-use	 -0.011	 0.003	 11	 -3.119	 0.01	
Defol	 <0.001	 <0.001	 103	 1.483	 0.14	
Total	P	*		 	 	 	 	 	
MAT	 0.244	 0.093	 10	 2.631	 0.025	
land-use	 -0.009	 0.005	 10	 -1.683	 0.123	
Defol	 0.001	 <0.001	 94	 2.809	 0.006	
NH4+	-	N	 	 	 	 	 	
MAT	 -86.006	 39.269	 11	 -2.190	 0.05	
MAP	 -1.472	 0.667	 96	 -2.206	 0.03	
Defol	 -6.712	 3.434	 96	 -1.957	 0.05	
MAT	x	MAP	 0.128	 0.05	 96	 2.511	 0.01	
MAT	x	Defol	 0.517	 0.262	 96	 1.975	 0.05	
MAP	x	Defol	 0.01	 0.005	 96	 2.181	 0.03	
MAT	x	MAP	x	Defol	 -0.001	 <0.001	 96	 -2.224	 0.03	
NO3-	-	N	*		 	 	 	 	 	
MAT	 0.098	 0.117	 11	 0.840	 0.42	
MAP	 -0.002	 0.001	 102	 -1.571	 0.12	
Defol	 0.005	 0.001	 102	 3.790	 <0.001	
AvP		 	 	 	 	 	
Defol	 <0.001	 <0.001	 101	 2.387	 0.02	
Ca2+	*		 	 	 	 	 	
pH	 0.467	 0.043	 100	 10.951	 <0.001	
Na+		 	 	 	 	 	
Defol	 -0.001	 <0.001	 102	 -1.983	 0.05	
Mg+		 	 	 	 	 	












Response	variables	 Estimate	 SE	 df	 t-value	 P-value	
Microbial	biomass	*	 	 	 	 	 	
pH	 0.263	 0.057	 103	 4.61	 <0.001	
N-prok	**	 	 	 	 	 	
MAP	 -0.001	 0.000	 94	 -2.160	 0.03	
Defol	 0.001	 0.001	 94	 3.752	 <0.001	
ECM	**		 	 	 	 	 	
Defol	 -0.013	 0.003	 99	 -4.280	 <0.001	
Ramm		 	 	 	 	 	
MAP	 0.027	 0.012	 100	 2.312	 0.02	
Defol	 -0.041	 0.011	 100	 -3.615	 <0.001	
Rnit	*	 	 	 	 	 	
pH	 0.264	 0.127	 97	 2.081	 0.04	
Defol	 0.005	 0.001	 97	 3.246	 0	002	
RH	*		 	 	 	 	 	
pH	 0.537	 0.068	 101	 7.900	 <0.001	
Defol	 -0.001	 <0.001	 101	 -2.012	 0.05	
C	turnover	*	 	 	 	 	 	
pH	 0.510	 0.073	 99	 7.01	 <0.001	
Defol	 -0.001	 0.000	 99	 -2.368	 0.02	











Figure	 11.	 Structural	 equation	 model	 (SEM)	 representation.	 Path	 diagram	 representing	
hypothesized	 causal	 relationship	 between	 climate	 (mean	 annual	 precipitation	 =	MAP,	mean	
annual	 temperature	 =	 MAT),	 pH,	 tree	 defoliation	 (Defol),	 and	 soil	 biodiversity	 and	 cycling.	
Arrows	 depict	 causal	 relationships:	 positive	 and	 negative	 effects	 are	 indicated	 by	 solid	 and	
dashed	 lines	 respectively,	 with	 numbers	 indicating	 the	 standardized	 estimated	 regressions	
weights	(SRW).	Black	arrows	represent	significant	relationships,	while	grey	arrows	represent	





Our	 study	 provides	 solid	 evidences	 on	 tree	 mortality	 alterations	 of	 soil	
biogeochemical	 cycling,	 which	 in	 many	 cases	 obscured	 direct	 effects	 of	 climatic	
variability	as	that	covered	by	this	study	in	the	peninsular	climatic	gradient	of	this	study.	







































ammonification	 and	RH,	 respectively.	 Since	most	 of	microbial	 life	 forms	 in	 soils	 are	
aquatic	 (Pietramellara	 et	 al.,	 2002),	 the	 absence	 of	water	 limits	 the	 capacity	 of	 soil	
microbiota	to	decompose	SOM,	hence	altering	RH	(Curiel	Yuste	et	al.,	2003;	Curiel	Yuste	
et	al.,	2007;	Moyano	et	al.,	2012;	Sardans	and	Peñuelas,	2013;	Jiao	et	al.,	2016;	Jeong	et	
al.,	 2018)	 as	well	 as	 other	 functions	 related	 to	N	mineralization	 (Chen	 et	 al.,	 2011;	
Larsen	et	al.,	2011;	Xu	et	al.,	2016).		
On	 the	 other	 hand,	 our	 results	 show	 how	 the	 process	 of	 tree	 defoliation	 and	














not	 taken	 up	 by	 plants.	 Indeed,	 these	 stoichiometric	 imbalances	 could	 hinder	 the	
recovery	 (e.g.,	 regeneration	 of	 vegetation)	 of	 these	 highly	 human-transformed	
ecosystems	because	Mg2+	is	an	essential	constituent	of	the	rubisco	enzyme.	Hence,	the	
micronutrients	 losses	 expected	under	more	 arid	 conditions	 (Moreno-Jiménez	 et	 al.,	
2019)	could	be	accelerated	by	the	subsequent	transformations	and	imbalances	of	soil	
stoichiometry	 from	 tree	 mortality,	 thereby	 hastening	 the	 conversion	 of	 these	
woodlands	to	savanna-type	ecosystems	(Fensham	et	al.,	2009;	Anderegg	et	al.,	2012).	
Particularly,	the	observed	lack	of	recruitment	(%	of	non-herbaceous	vegetation)	and	
the	 decrease	 in	 plant	 canopy	 (VAI)	 after	 tree	 mortality	 observed	 under	 more	
intensively	managed	sites	(OW	and	DH)	suggest	that	the	capacity	of	these	ecosystems	
to	 recover	 after	 tree	mortality	 events	 could	 be	 compromised,	 	 leading	 to	 a	 gradual	












ammonia	 and	 nitrate)	 mediated	 to	 a	 large	 extent	 by	 the	 change	 in	 the	 relative	
abundance	of	 key	microbial	 functional	 groups	 involved	 in	N	 cycling.	Tree	mortality	







tree	mortality	has	not	been	 identified	before,	 it	was,	 according	 to	 our	 SEM,	 further	
facilitated	by	the	parallel	increase	in	available	P,	which	generally	becomes	a	limiting	
nutrient	 under	 no	 limitation	 of	 N	 (He	 and	 Dijkstra,	 2015;	 Deng	 et	 al.,	 2017).	






















(NO3-	 -	 N)	 or	 P	 (AvP)	 associated	 with	 tree	 mortality	 might	 be	 multiple;	 stimulate	
denitrification	leading	to	emissions	of	N	oxides	(e.g.	N2O)	to	the	atmosphere,	leaching	
of	 these	mobile	 forms	 of	 N	 and	 P	 to	 aquifers	 or	 other	water	 sources,	 which	 could	
potentially	 alter	 water	 quality	 (e.g.,	 eutrophication)	 as	 well	 as	 deteriorate	 soils,	














affecting	 woodland	 ecosystems	 worldwide.	 Effects	 may	 be	 direct,	 such	 as	 soil	
disturbance	or	fragmentation,	or	indirect,	through	changes	in	soil	biodiversity	and	the	
functions	 performed	 by	 the	 soil	 microbiota.	 However,	 in	 depth	 regional	 studies	
exploring	how	the	intensity	of	land-use	may	alter	soil	microbiota	and	its	vulnerability	
to	environmental	perturbations	are	still	missing,	hindering	our	ability	to	understand	







and	 fungi,	 which	 represent	 the	 most	 abundant	 taxa	 from	 each	 soil	 microbial	
community.	Our	results	show	a	strong	effect	of	land-use	intensity	over	the	composition	
and	diversity	of	the	core	soil	microbiota,	resulting	in	a	higher	proportion	of	climate-










Anthropogenic	 activities	 on	 natural	 systems	 are,	 together	with	 climate	 change,	
major	drivers	of	the	ongoing	global	change.	These	factors	exert	effects	on	the	health	
and	 functioning	of	woodland	ecosystems	worldwide	(Allen	et	al.,	2010;	Smith	et	al.,	
2016),	 affecting	directly	above-ground	diversity	by	 removing	 (e.g.	deforestation)	or	
replacing	 tree	species	with	more	profitable	or	adaptive	species	(Hereş	et	al.,	2012).	
Furthermore,	 these	 factors	 also	 have	 indirect	 effects	 through	 the	 belowground	
microbiota	associated	to	tree	species,	which	has	been	further	linked	to	changes	in	soil	
stoichiometry	 and	 nutrient	 storage	 (Barba	 et	 al.,	 2013;	 Gazol	 et	 al.,	 2018a).	 These	
changes	are,	in	turn,	also	known	to	affect	aboveground	plant	growth	and	resilience	to	
climate	change	(Barba	et	al.,	2013,	Gazol	et	al.,	2018,	Garcia-Angulo	et	al.	submitted),	
resulting	 in	a	 feedback	between	 the	below	and	above	ground	communities.	 Several	




as	 thinning	 (removal	 of	 selective	 trees	 to	 increase	 nutrients,	 water	 and	 light	








cases,	mitigate	 the	 effects	 of	 climate	 change	 (Flores-Rentería	 et	 al.	 2015).	 Thus,	 an	
understanding	of	the	link	between	land-use	intensity,	belowground	diversity	and	plant	









cases	 is	 the	Mediterranean	basin.	Human	presence	and	 intensive	 land	management	
along	the	Mediterranean	spans	thousands	of	years.	This	ecosystem	is	nowadays	facing	
longer	periods	of	warmer	temperatures	and	lack	of	precipitation,	hindering	the	correct	
functioning	 of	 soil	 microbiota	 (Sardans	 and	 Peñuelas,	 2005).	 For	 instance,	 the	
development	 of	 activities	 such	 as	 agriculture,	 grazing,	 logging,	 and	 hunting	 in	 the	
Iberian	Peninsula	has	been,	and	still	is,	highly	widespread	(Joffre	et	al.,	1999;	Guzmán	
Álvarez,	 2016).	 Intensively	 managed	 grasslands	 with	 a	 very	 sparse	 canopy	 of	
evergreen	oaks,	are	iconic	agroecosystems	called	“dehesas”	in	Spain	and	“montados”	
in	 Portugal.	 Dehesas	 have	 a	 strong	 historical	 socioeconomic	 component,	 as	 they	
support	livestock,	agricultural	production	and	forestry	(Campos-Palacín,	1986;	Joffre	
et	 al.,	 1999;	 Linares,	 2007).	 However,	 many	 of	 these	 dehesas	 have	 been	 recently	




condition	 of	 the	 soil	 is	 deficient	 and/or	 the	 climatic	 conditions	 are	 adverse	 (e.g.	
increasing	temperatures,	drought	episodes…),	the	regeneration	of	tree	communities	is	
not	possible,	resulting	in	grasslands	(Corcobado	et	al.,	2013b).	
The	 aim	 of	 this	 study	 was	 to	 assess	 how	 soil	 microbiota	 (bacteria	 and	 fungi)	
differed	along	a	gradient	in	land-use	intensity,	ranging	from	heavily	managed	dehesas,	
open	 woodlands	 (abandoned	 dehesas),	 to	 intact	 forests.	 We	 used	 a	 battery	 of	
complementary	 analysis	 to	 study	 the	 composition	 and	 structure	 of	 the	 core	 soil	
microbiota	community	and	their	sensitivity	to	abiotic	variability	(climate	and	pH)	in	a	




cause	 drastic	 shifts	 in	 the	 structure	 and/or	 functioning	 of	 the	 community	 (Martín	
González	et	al.,	2010;	Fisher	and	Mehta,	2014;	Herren	and	McMahon,	2018).	Based	on	
previous	bibliography,	we	hypothesize	 that	 i)	 the	 structure	 and	 composition	of	 the	
microbial	core	community	(and	the	identity	of	the	keystone	taxa)	will	differ	along	land-






We	 selected	 13	 locations	 across	 the	 Iberian	 Peninsula	 covering	 the	 large	
distribution	 range	 of	 Quercus	 ilex	 subs	 ballota,	 representing	 all	 different	 land-use	
intensities	at	which	holm	oaks	are	subject	to	in	the	Mediterranean	basin.	In	this	regard,	
the	 Iberian	 Peninsula	 is	 a	 great	 laboratory,	 because	 all	 the	 spectra	 of	 land-use	
intensities	are	well	represented,	from	protected	forests	with	little	or	no	management,	
to	highly	managed	dehesas,	used	 intensively	 for	 livestock	grazing.	And,	 in	between,	
woodland	formations	(open	woodlands)	that	generally	result	from	the	abandonment	
of	 anthropogenic	 activities	 in	 the	 dehesas.	 We	 categorized	 our	 sampling	 locations	
based	on	these	three	types	of	land-use	intensities	according	to	Q.	ilex	crown	coverage.	
The	 climate	 of	 our	 sampling	 locations	 had	 a	 predominance	 of	 continental	
Mediterranean,	 characterized	 by	 rainfalls	 concentrated	 in	 spring	 and	 autumn,	 and	




















summary,	 we	 extracted	 soil	 DNA	 using	 PowerSoil	 DNA	 Isolation	 kit	 (MoBio,	
Laboratories,	 Inc)	and	we	submitted	 the	resulting	DNA	to	 the	Research	Technology	
Support	Facility	at	Michigan	State	University,	where	they	create	the	necessary	libraries	
to	carried	out	the	metabarcoding	of	soil	bacterial	and	fungal	communities.	After	that,	
we	 performed	 the	 bioinformatic	 analysis	 of	 the	 sequences	 (pre-processing,	
overlapping,	clustering,	etc.)	using	Qiime	1.9.1	(Caporaso	et	al.,	2010).	
Core	community	analysis	and	co-occurrence	networks	
The	 analysis	 of	 soil	 microbial	 core	 community	 and	 co-occurrence	 networks	 is	
explained	in	depth	on	pages	56	-	58.	In	these	analyses,	we	studied	the	core	community	
of	 soil	microbiota	 for	 each	 of	 our	 land-use	 categories.	We	 calculated	 co-occurrence	
networks	for	bacteria	and	fungi	separately	 from	each	 land-use	category	using	the	R	
package	 “spieceasi”	 (v.	 1.0.2;	Kurtz	 et	 al.	 (2015)).	 In	 these	 co-occurrence	networks,	
nodes	 are	 bacteria	 or	 fungi	 OTUs,	 and	 links	 between	 nodes	 represent	 associations	
between	the	microorganisms	(global	network	descriptors	in	Table	13).	We	estimated	








González	 et	 al.,	 2010).	 Both	metrics	 are	 normalized	within	 each	 network,	 allowing	
direct	 comparisons	 across	 networks.	 Topological	 keystone	 species	 are	 local	 hubs	
(OTUs	with	high	ND),	connectors	(OTUs	with	high	BC)	or	network	hubs	(OTUs	with	













indexes	 to	 calculate	 the	 alpha	 diversity	 and	 evenness	 of	 the	 core	 microbiota	
community	and	examined	potential	differences	between	land-use	categories	with	an	




compared	 the	 relative	 abundance	 of	 phyla	 among	 land-uses	 with	 an	 ANOVA	 with	
Tukey’s	HSD	correction	and	studied	 the	relationship	between	phyla	abundance	and	
environmental	 variables	 with	 a	 correlation	 heatmap	 using	 the	 function	
“taxa.env.correlation”	 (“microbiomeSeq”;	 Lahti	 and	 Shetty	 (2017)).	 Environmental	
variables	included	climate	(MAT	and	MAP),	pH,	tree	defoliation,	tree	influence	and	soil	













associated	with	 land-use	 intensity.	 Specifically,	 alpha	and	beta	diversity	of	 the	 core	
bacterial	communities	differed	significantly	across	land-use	categories	(Table	7,	Figure	
12a).	Co-occurrence	networks	confirmed	these	differences,	and	further	showed	that	









affected	 in	 the	 forests,	while	 in	open	woodlands,	pH	was	the	only	relevant	variable,	
having	 significant	 correlations	with	 all	 phyla	 except	Mortierellomycota,	which	 here	






	 Index	 Forest	 Open	Woodland	 Dehesa	
Bacteria	
Shannon	 4.77	(0.03)	A	 4.93	(0.02)	B	 5.16	(0.02)	C	
InvSimpson	 64.34	(2.42)	A	 77.34	(2.90)	B	 88.29	(2.51)	C	
Evenness	 0.86	(0.00)	A	 0.87	(0.00)	A	 0.88	(0.00)	B	
Fungi	
Shannon	 3.40	(0.06)	A	 3.37	(0.07)	A	 3.57	(0.09)	A	
InvSimpson	 17.70	(1.30)	A	 17.63	(1.26)	A	 20.17	(1.57)	A	








Soil	community	 Phylum	 Forest	 Open	woodland	 Dehesa	
Bacteria	 Acidobacteria	 26.82	(0.61)	A	 27.93	(0.85)	A	 28.37	(0.79)	A	
Bacteria	 Actinobacteria	 10.49	(0.65)	A	 8.97	(0.63)	A	 5.62	(0.26)	B	
Bacteria	 AD3	 0.00	(0.00)	A	 0.00	(0.00)	A	 0.32	(0.07)	B	
Bacteria	 Armatimonadetes	 0.00	(0.00)	A	 0.00	(0.00)	A	 0.08	(0.00)	B	
Bacteria	 Bacteroidetes	 12.06	(0.65)	A	 11.13	(0.62)	A	 11.89	(0.61)	A	
Bacteria	 Chloroflexi	 0.98	(0.15)	A	 0.95	(0.08)	A	 3.62	(0.68)	B	
Bacteria	 Crenarchaeota	 1.07	(0.10)	A	 0.47	(0.06)	B	 1.05	(0.14)	A	
Bacteria	 Cyanobacteria	 0.00	(0.00)	A	 0.00	(0.00)	A	 0.29	(0.11)	B	
Bacteria	 Elusimicrobia	 0.00	(0.00)	A	 0.00	(0.00)	A	 0.09	(0.00)	B	
Bacteria	 Firmicutes	 0.96	(0.18)	A	 0.97	(0.13)	A	 2.11	(0.33)	B	
Bacteria	 Gemmatimonadetes	 1.16	(0.14)	A	 1.43	(0.17)	B	 1.09	(0.07)	C	
Bacteria	 Nitrospirae	 0.00	(0.00)	A	 0.00	(0.00)	A	 0.09	(0.01)	B	
Bacteria	 Planctomycetes	 2.82	(0.11)	A	 3.37	(0.09)	B	 2.47	(0.10)	C	
Bacteria	 Proteobacteria	 33.45	(0.58)	A	 37.01	(0.68)	B	 32.35	(0.76)	A	
Bacteria	 Tenericutes	 0.00	(0.00)	A	 0.00	(0.00)	A	 0.15	(0.02)	B	
Bacteria	 Verrucomicrobia	 10.20	(1.03)	A	 7.78	(0.58)	B	 10.31	(0.52)	A	
Bacteria	 WPS-2	 0.00	(0.00)	A	 0.00	(0.00)	A	 0.11	(0.02)	B	
Fungi	 Ascomycota	 64.37	(2.10)	A	 54.24	(2.83)	B	 58.40	(03.01)	AB	
Fungi	 Basidiomycota	 29.59	(2.19)	A	 37.47	(3.02)	A	 36.92	(3.07)	A	
Fungi	 Entomophthoromycota	 0.00	(0.00)	A	 0.00	(0.00)	A	 0.05	(0.02)	B	
Fungi	 Glomeromycota	 0.00	(0.00)	A	 0.00	(0.00)	A	 0.15	(0.04)	B	
Fungi	 Mortierellomycota	 3.99	(0.44)	A	 4.83	(0.49)	A	 1.28	(0.39)	B	
Fungi	 Mucoromycota	 1.95	(0.32)	A	 3.04	(0.41)	A	 2.94	(0.40)	A	
Fungi	 Olpidiomycota	 0.00	(0.00)	A	 0.00	(0.00)	A	 0.04	(0.03)	B	
Fungi	 Oomycota	 0.09	(0.02)	A	 0.37	(0.07)	B	 0.21	(0.04)	C	























































































































































































































































































The	 different	 land-use	 categories	 differed	 in	 the	 number	 and	 taxonomical	
composition	 of	 their	 keystone	 taxa	 (Figure	 14,	 Table	 9	 &	 10).	 Only	 nine	 of	 these	
bacterial	and	fungal	keystones	were	found	in	more	than	one	land-use	category	(Figure	
14),	 with	 forests	 showing	 the	 highest	 number	 of	 shared	 OTUs	 (Tables	 9	 &	 10).	
Regarding	 the	 relative	 abundance	 of	 keystone	 bacterial	 and	 fungal	 phyla,	 most	
keystone	species	varied	 in	 relative	abundance	between	 the	 land-use	categories,	but	
there	was	no	clear	pattern	on	this	variation	(Table	11).	
Examining	 the	bacterial	 keystone	networks	 (Figures	15	&	16),	 local	hubs	were	







use	 intensity,	with	 keystone	 type	 profiles	 (network	 hubs-connectors-local	 hubs)	 as	
follows:	5-14-0,	6-17-1	and	9-7-1.	Most	keystones	belonged	to	Ascomycota	(81.7	%),	
the	 phylum	 with	 the	 highest	 relative	 abundance	 across	 all	 land-use	 categories.	
Ascomycota	 keystones	 acted	 as	 network	 hubs,	 connectors,	 and	 local	 hubs.	
Contrastingly,	keystone	species	belonging	to	other	phyla	only	acted	as	connectors	and	
only	 in	 some	 land-use	 categories	 ─	 Basidiomycota	 in	 all	 land-uses,	 and	





not	 identify	 any	 pattern	 in	 terms	 of	 guilds	 and	 keystone	 type	 or	 land-use	 category	
(Table	10).	






nutrients,	 like	 avP	 and	NH4--N,	 had	 also	 a	 large	 effect,	whereas	 in	 open	woodlands,	
keystone	bacteria	were	mostly	affected	by	SOC	and	MAT,	and	in	dehesas	by	climate	
(MAT	 and	MAP)	 and	 tree	 presence	 (Figure	 17).	 Fungal	 keystone	 species	were	 also	
highly	sensible	to	the	effect	of	pH,	but	also	to	limiting	nutrients	like	NH4--N	and	avP	in	
forests,	 and	 SOC	 and	 climate	 in	 dehesas.	No	 clear	 patterns	were	 found	 in	 the	 open	


















Figure	15.	 Summary	of	keystone	species.	Normalized	Degree	 (ND)	measures	 the	number	of	
connections	of	a	node.	Keystone	OTUs	with	high	ND	are	hubs,	as	they	are	directly	linked	to	a	
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co-occurrence	 network	 of	 soil	 microbial	 communities	 associated	 with	 land-use	
intensity.	 Results	 obtained	 indicates	 that	 bacterial	 co-occurrence	 network	 was	
especially	sensitive	to	changes	 in	 land-use,	both	 in	the	general	core	community	and	
among	keystone	OTUs.	Also,	 the	structure	of	 the	co-occurrence	network	of	 the	core	
bacterial	communities	and	the	identity	and	abundance	of	bacterial	keystone	species	
was	more	sensitive	to	the	gradient	of	climate,	pH	and	nutrient	availability	of	the	study	
than	 that	 of	 the	 fungal	 communities.	 Hence,	 it	 is	 clear	 that	 fungal	 and	 bacterial	
communities	 from	 Holm-oak	 forest	 show	 very	 different	 sensitivity	 to	 the	 broad	
gradients	 of	 land-use	 intensity	 and	 environmental	 conditions	 of	 this	 study.	 On	 the	
other	hand,	abandonment	of	intense	use	(open	woodlands)	suggest	that	this	trend	can	





of	 the	 keystone	 species,	 may	 be	 very	 useful	 to	 improve	 our	 understanding	 of	 the	
functioning	and	sensitivity	of	soil	microbial	communities	to	the	environment.		




soil	 bacterial	 taxonomic	 diversity,	 possibly	 as	 a	 consequence	 of	 an	 increase	 in	 the	
abundance	 and	 diversity	 of	 the	 herbaceous	 layer	 (Solly	 et	 al.,	 2014).	 Nevertheless,	
while	 soil	 bacteria	 showed	 a	 clear	 shift	 in	 their	 diversity,	 the	 fungal	 community	
remained	highly	unaltered	along	the	axis	of	 land-use,	showing	a	higher	resilience	to	
transformations	 of	 the	 landscape	 associated	 with	 human	 activities	 (Urcelay	 et	 al.,	
2009;	Griffiths	and	Philippot,	2013).	This	 resilience	might	be	associated	 to	a	better	
stablished	 plant-fungi	 interactions	 (Furze	 et	 al.,	 2017),	 since	mycorrhizal	 networks	
conferred	them	the	capacity	to	better	tolerate	the	decrease	in	soil	C	and	nutrients	(Van	
Der	Heijden	and	Horton,	2009;	Barto	et	al.,	2012)	and/or	 to	 the	capacity	 that	some	
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fungi	 possess	 to	 the	 formation	 of	 spores,	 giving	 them	 the	 possibility	 to	 persist	 to	
environmental	and/or	human	perturbations	(Picone,	2000;	Violi	et	al.,	2008).		
On	 the	 other	 hand,	 although	 soil	 bacterial	 abundance	 was	 different	 in	 natural	
(forests)	and	highly	managed	(dehesas)	ecosystems,	their	dominant	phyla	remained	
highly	 unaltered,	 showing	 how	 ubiquitous	 bacterial	 phylum	 are	 among	 different	
locations	 and	 soils	 (Fierer,	 2017).	 However,	 some	 of	 these	 phyla	 showed	 clear	
differences	between	forests	and	dehesas.	In	dehesas,	where	the	distribution	of	trees	is	
scatter	 and	 the	 herbaceous	 substrate	 prevailed	 (Diaz	 et	 al.,	 1997;	 Guzmán	Álvarez,	
2016),	 we	 found	 that	 phyla	 related	 to	 C	 availability,	 like	 Actinobacteria	 and	
Planctomycetes,	 decreased	 their	 abundances	 in	 comparison	 to	 forests	 (Wang	 et	 al.,	
2015;	 Banerjee	 et	 al.,	 2016b).	 Furthermore,	 dehesas	 ecosystems	 showed	 also	 an	
increase	 in	 the	abundance	of	Firmicutes	and	Chloroflexi,	which	have	been	reported	
before	by	being	associated	with	animal	grazing	in	agroecosystems	(Jangid	et	al.,	2008;	
Petersen	 et	 al.,	 2019).	 This	 increase	might	 be	 related	with	 animal	 deposition	 since	





that	 this	 process	 of	 aboveground	 spontaneous	 forest	 establishment	 following	 the	
abandonment	 of	 dehesas	 was	 aligned	 with	 a	 parallel	 recovery	 of	 the	 forest	 soils	
belowground	structure	and	taxonomic	diversity	of	the	microbiota,	i.e.	the	process	of	






2005;	 Romero-Díaz	 et	 al.,	 2017).	 However,	 the	 processes	 that	 transform	 soil	
microbiota,	 affecting	 their	 diversity,	 composition	 and	 organization,	 after	 the	
abandonment	 of	 an	 intensive	 use	 are	 still	 unknown.	 We	 here	 speculate	 that	 tree	
recovery	 (seedlings)	 after	 abandonment	 increases	 labile	 forms	 of	 C	 from	 above	
(leaves)	 and	 belowground	 (root	 exudates),	 explaining	 the	 rapid	 increment	 of	




with	 the	 decomposition	 of	 a	 more	 recalcitrant	 form	 of	 C	 such	 as	 Verrucomicrobia	
(Fierer	et	 al.,	 2013;	Banerjee	et	 al.,	 2016a).	The	 study	of	bacterial	 keystone	 species	
confirmed	 these	 results:	 forest	 and	 open	 woodlands	 shared	 5	 common	 keystone	
species,	 in	contrast	with	 the	 lack	of	 common	keystone	species	 found	between	open	
woodland	 and	 dehesas.	 Furthermore,	 the	 Rhizobiales	 order,	 characterized	 by	 its	
capacity	to	capture	N	and	by	promoting	its	exchange	to	aboveground	vegetation	(Jones,	
2015),	were	only	found	in	forest	and	open	woodland,	suggesting	a	possible	functional	
convergence	 among	 both	 ecosystems.	 The	 diversity	 of	 functions	 of	 the	 keystone	
species	on	the	co-occurrence	network	also	showed	different	pattern	along	the	land-use	




The	 complex	 aboveground	 structure	 found	 in	 these	 systems,	where	 scattered	 trees	
creates	patches	with	different	microenvironmental	conditions	(grassland,	shrubland	
or	 tree-dominated	 patches),	 may	 have	 favored	 this	 compartmentalization	 of	 the	




(Fierer,	 2017).	 These	 similarities	 found	 in	 all	 land-uses	 could	 be	 related	 to	 the	
formation	of	spores	(Picone,	2000;	Violi	et	al.,	2008),	giving	them	the	ability	to	survive	
and	proliferate	under	the	regimes	of	environmental	and	anthropogenic	perturbations	
at	 which	 they	 are	 exposed	 in	 this	 highly	 transformed	 systems.	 In	 spite	 of	 this,	
transformations	of	forest	into	dehesas	presented	some	keystone	species	belonging	to	
lower	 abundant	 fungal	 phyla	 (e.g.	Mortiellomycota	 and	Mucoromycota),	 apart	 from	
this	 the	 similarity	 in	 the	diversity	 and	 structure	of	 the	 soil	 fungal	 keystone	 species	
under	 forests	 and	 open	 woodlands	 with	 respect	 to	 dehesas	 (greater	 number	 of	
connectors	under	forests	and	open	woodlands	than	under	dehesas)	further	supported	









fungi	 with	 respect	 to	 bacteria	 may	 be	 related	 to	 the	 capacity	 of	 fungi	 to	 generate	






















study,	whereas	microbial	 communities	under	 forest	were	 the	 less	affected	by	 these	
environmental	 gradients.	 For	 instance,	while	 soil	 pH	 is	 a	 soil	 variable	 that	 has	 the	




radiation	 and	 controlling	 temperature	 and	 moisture	 through	 evapotranspiration,	
conferring	 forests	 the	 ability	 to	 tolerate	 to	 some	 extent	 changes	 on	MAP	 and	MAT	
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(Barba	et	al.,	2016a).	Therefore,	 the	more	scattered	distribution	of	 trees	 in	dehesas	




the	 presence	 of	 trees,	 while	 soil	 fungal	 communities	 remained	 unaltered	
independently	of	the	land-use	intensity.	Hence,	soil	bacterial	communities	under	the	











show	 that	 land-use	 intensity	 not	 only	 transform	 the	 structure	 and	 organization	 of	











2008)	 that	 stimulates	 the	 proliferation	 of	 copiotroph	 microorganisms	 within	 the	








and	 hemicellulose,	 from	 the	 proliferation	 of	 seedlings	 and	 shrubs.	 This	 increase	 in	
saprophytic	 fungi	 is	 key	 to	decompose	 those	 complex	molecules	 to	 further	provide	
with	 labile	 C	 to	 bacteria	 (Purahong	 et	 al.,	 2016),	 which	 also	 explains	why	 in	 open	
woodlands	some	keystone	species	are	directly	associated	with	the	decomposition	of	
both	 labile	 and	 recalcitrant	 forms	 of	 C	 (belonging	 to	 the	 phyla	 Actinobacteria	 and	
Verrucomicrobia,	respectively	(Fierer	et	al.,	2013;	Banerjee	et	al.,	2016b)).	
Conclusions	
In	conclusion,	 in	our	gradient	of	 land-use	 intensity,	natural	 forests	and	dehesas	
showed	clear	differences	in	their	soil	core	microbial	structure	and	composition	with	
less	copiotroph	phyla	in	the	most	managed	ecosystem.	Nonetheless,	the	abandonment	
of	 the	 most	 intensive	 use	 in	 dehesas	 and	 the	 subsequent	 gradual	 recovery	 of	 the	
aboveground	vegetation	towards	forest-like	ecosystems,	resulted	in	a	parallel	recovery	





While	 dehesas	 showed	 a	 bacterial	 community	 more	 sensitive	 to	 climate	 probably	
linked	 to	 the	 limited	 capacity	 of	 open	 woodlands	 to	 buffer	 atmospheric	 climatic	
variability,	 the	bacterial	 core	 community	under	 forests	only	 exhibited	 sensitivity	 to	
variability	 in	mineral	 forms	of	 essential	 nutrients	 (e.g.	 ammonium	and	 available	P)	














category	 ID	 Taxonomy	(Phylum,	Class,	Order,	Family)	 Keystone	Type	
Forest	 OTU_01	 Acidobacteria,	Solibacteres,	Solibacterales,	Solibacteraceae	 Local	hub	
Forest	 OTU_02	 Acidobacteria,	iii1-8,	DS-18	 Local	hub	
Forest	 OTU_03	 Acidobacteria,	Acidobacteria-6,	iii1-15,	mb2424	 Network	hub	
Forest	 OTU_04	 Acidobacteria,	Acidobacteria-6,	iii1-15	 Local	hub	

















Forest	 OTU_10	 Bacteroidetes,	Cytophagia,	Cytophagales,	Cytophagaceae	 Local	hub	
Forest	 OTU_11	 Chloroflexi,	Gitt-GS-136	 Local	hub	















































































































































































































































































































































































































































Soil	community	 Phylum	 Forest	 Open	woodland	 Dehesa	
Bacteria	 Acidobacteria	 3.39	(0.27)	A	 0.28	(0.04)	B	 3.94	(0.25)	A	
Bacteria	 Actinobacteria	 0.80	(0.13)	A	 0.46	(0.46)	B	 0.00	(0.00)	C	
Bacteria	 Bacteroidetes	 0.71	(0.71)	A	 0.66	(0.06)	A	 0.56	(0.56)	A	
Bacteria	 Chloroflexi	 0.17	(0.17)	A	 0.41	(0.02)	B	 0.08	(0.08)	A	
Bacteria	 Gemmatimonadetes	 0.00	(0.00)	A	 0.00	(0.00)	A	 0.20	(0.20)	B	
Bacteria	 Planctomycetes	 0.00	(0.00)	A	 0.11	(0.11)	B	 0.00	(0.00)	A	
Bacteria	 Proteobacteria	 8.80	(0.52)	A	 3.29	(0.14)	B	 1.52	(0.10)	C	
Bacteria	 Verrucomicrobia	 0.25	(0.25)	A	 2.32	(1.05)	B	 0.00	(0.00)	A	
Fungi	 Ascomycota	 6.66	(0.19)	A	 5.23	(0.09)	AB	 3.57	(0.08)	B	
Fungi	 Basidiomycota	 0.94	(0.15)	A	 0.28	(0.01)	B	 0.18	(0.02)	B	
Fungi	 Mortierellomycota	 0.00	(0.00)	A	 0.09	(0.09)	B	 0.00	(0.00)	A	






Variable	 Forest	 Open	Woodland	 Dehesa	
MAT	 13.38	(0.13)	A	 13.33	(0.23)	A	 14.31	(0.22)	B	
MAP	 536.28	(5.34)	A	 587.22	(25.23)	A	 706.10	(17.86)	B	
pH	 6.70	(0.14)	A	 7.01	(0.08)	A	 5.58	(0.07)	B	
SOC	 2.47	(0.10)	A	 3.32	(0.19)	B	 2.39	(0.10)	A	
NH4+-N	 145.75	(8.76)	A	 174.54	(4.47)	B	 223.12	(11.73)	C	
NO3--N	 109.11	(12.53)	A	 99.59	(12.50)	A	 100.01	(10.34)	A	























Bacteria	 Forest	 285	 6	 3.282	 3.835	
Bacteria	 Open	woodland	 320	 6	 3.310	 3.820	
Bacteria	 Dehesa	 398	 8	 3.330	 4.028	
Fungi	 Forest	 265	 8	 3.654	 2.853	
Fungi	 Open	woodland	 407	 6	 3.090	 4.610	
























































































































































































































































































































































































































































































































































































how	 resilient	 these	 communities	 are	 will	 determine	 the	 capacity	 of	 ecosystems	 to	
recover	after	episodes	of	tree	decline.	Although	not	taken	so	much	into	account,	the	use	
to	which	a	forest	has	been	subjected	not	only	affects	its	ability	to	respond	to	climatic	
perturbations	 but	 also	 its	 ability	 to	 recover	 from	 the	 climate-induced	 mortality	
episodes.	 Here,	 we	wanted	 to	 test	 how	 resilient	 soil	microbial	 communities	 are	 to	
drought-induced	tree	decline	and	how	forest	management	(land-use)	can	modulate	the	
response	of	 these	communities	after	a	perturbation	triggered	by	tree	mortality.	For	
that,	 we	 studied	 soil	 microbial	 (bacteria	 and	 fungi)	 diversity	 and	 composition	 in	
natural	forests,	man-made	intensively	managed	savannahs	called	dehesas,	and	open	





communities	 from	 forests	 and	dehesas	were	 taxonomically	different	 and	presented	
different	responses	to	tree	decline.	For	instance,	in	forests,	structure	and	diversity	of	
fungal	 communities	 remained	 highly	 unaltered,	 while	 bacterial	 communities	
experience	strong	changes	during	decline.	In	dehesas,	the	trend	was	the	opposite	of	
that	 found	 in	 forests,	with	 a	more	 resilient	 bacterial	 community	 and	highly	 altered	
fungal	community.	On	 the	other	hand,	both	bacteria	and	 fungi	experienced	changes	
during	decline	 in	open	woodlands,	 lying	between	that	under	 forests	and	that	under	















induced	 forest	decline	has	been	related	 to	 the	 increase	on	quantity	and	duration	of	
drought	episodes	in	the	last	decades	(Adams	et	al.,	2010;	Allen	et	al.,	2010;	Anderegg	
et	al.,	2012;	Hereş	et	al.,	2018).	Tree	defoliation	and	dead	(tree	decline)	induced	by	the	




(microclimate,	 pH)	 and	 biotic	 (e.g.	 fine	 root	 production,	 secretion	 of	 exudates	 and	
enzymes,	etc…)	environment	(e.g.	Curiel	Yuste	et	al.	(2019))	of	their	surrounding	soil,	
so	 changes	 in	 tree	 health	 and	 subsequent	 death	 greatly	 affects	 the	 microbial	




stages,	 tree	 decline	 generally	 results	 in	 an	 increase	 in	 soil	 carbon	 (C)	 due	 to	 the	
increment	 in	 litter	 (specially	 leaves	and	 fine	roots)	deposition,	and	 in	a	subsequent	
increase	in	soil	CO2	emissions	(Kaňa	et	al.,	2013).	However,	in	the	last	stages	of	decline,	
when	the	trees	dies,	carbon	labile	forms	are	drastically	reduced	as	the	supply	of	radical	
exudates	 stops	 (Štursová	et	 al.,	 2014).	These	decrease	 in	 labile	C	 supply	affects	 the	
structure	 of	 soil	 microbial	 communities,	 favoring	 soil	 microorganisms	 capable	 of	
decomposing	more	 recalcitrant	 carbon	 (C)	 sources,	 as	 Verrucomicrobia	 (Martinez-
Garcia	 et	 al.,	 2012)	 or	 saprotrophic	 fungi	 (Ma	 et	 al.,	 2013;	 Voříšková	 and	Baldrian,	
2013)	over	more	copiotrophic	microorganisms	such	as	Proteobacteria	(Pascault	et	al.,	
2013;	 Goberna	 et	 al.,	 2016;	 Yan	 et	 al.,	 2018).	 This	 decrease	 in	 the	 labile	 C	 source	













2013;	Barba	 et	 al.,	 2016a).	 This	 is	 because	depending	 on	 the	 scale	 of	 the	mortality	
event,	 there	 is	 a	 fast-subterranean	 colonization	 of	 the	 microorganisms	 and	 roots	













experienced	 very	 pronounced	 dieback	 processes	 in	 the	 southwestern	 part	 of	 the	
peninsula	(Avila	et	al.,	2016;	Gómez-Aparicio	et	al.,	2017;	Gallardo	et	al.,	2019).	In	these	















climate-change	 induced	 tree	 mortality.	 We	 conducted	 a	 study	 to	 compare	 these	




dominated	 by	 shrubs	 and	 seedlings.	 We	 used	 high-throughput	 sequencing	
technologies	to	make	DNA	metabarcoding	from	soil	bacterial	and	fungal	communities.	
To	understand	 the	 effect	 of	Quercus	 ilex	 decline	 in	 each	 ecosystem,	 at	 each	 studied	
stand,	 sampling	 was	 conducted	 under	 trees	 with	 different	 health	 status	 (healthy,	
affected	and	dead	holm	oaks),	 as	well	 as	 in	 soils	under	no	 tree	 influence.	Based	on	
previous	 bibliography,	we	hypothesize	 that	 i)	 the	 diversity	 and	 composition	 of	 soil	








of	decline	 (e.g.	defoliation)	 in	 the	 last	decade	(Lloret	et	al.,	2004;	MAGRAMA,	2007;	
Corcobado	et	al.,	2013a;	Camarero	et	al.,	2014);	and	(2)		locations	where	Holm-oaks	
are	subjected	to	a		land-use	representative	of	the	Iberian	landscape.	We	selected	three	


























We	 used	 R	 v.3.5.1	 (R	 Core	 Team,	 2016)	 to	 perform	 the	 statistical	 analysis	 of	




al.	 (2013).	 Furthermore,	 we	 used	 rarefaction	 curves	 to	 check	 the	 quality	 of	 our	
sampling	method,	removing	all	samples	that	did	not	reach	asymptote.	Once	we	filtered	
the	 datasets,	 we	 calculated	 the	 alpha-diversity	 with	 Shannon	 (H’)	 and	 Simpson’s	
reciprocal	(1/D)	indices	as	a	measure	of	diversity	and	Pielous’	index	(J’)	as	evenness.	
We	rarefied	the	data	to	calculate	the	beta-diversity,	using	phyloseq	package	to	estimate	
the	 weighted	 UniFrac	 and	 Bray	 distances	 for	 bacteria	 and	 fungi,	 respectively.	 To	
visualize	the	beta-diversity,	we	plotted	a	Non-metric	Multidimensional	Scaling	(NMDS)	
with	 the	 metaMDS	 function	 and	 performed	 a	 permutational	 test	 to	 check	 the	
homogeneity	 of	 multivariate	 dispersion	 with	 betadisper	 function,	 both	 from	 vegan	
package	[v.	2.5-4;	Oksanen	et	al.	(2019)].	As	the	permutational	test	didn’t	show	any	
difference	 in	 the	 dispersion	 of	 the	 samples,	we	 performed	 a	 permutational	 ANOVA	
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(PERMANOVA)	 using	 the	 adonis	 function	 from	 the	 vegan	 package.	 Since	 our	 study	
presented	a	nested	experimental	design	(13	different	sites	and	several	treatments),	we	
used	the	option	strata	=	site	included	in	the	adonis	function,	which	allows	the	analysis	
of	 this	 type	 of	 nestedness.	 To	 explain	 the	 differences	 showed	 in	 the	 PERMANOVA	
analyses,	we	 calculated	 the	 relative	 abundance	 to	phylum	 level	 for	 each	defoliation	








category	 (Table	14).	 Forests	 and	open	woodlands	 showed	 similar	 soil	 pHs,	 ranging	





Table	 14.	 Environmental	 variables	 for	 each	 land-use.	 The	 letter	 represents	 significant	








Land-use	 pH	 SOC	 Mineral	N	
Forest	 6.70	(0.14)	A	 2.47	(0.11)	A	 254.80	(14.99)	A	
Open	Woodland	 7.01	(0.08)	A	 3.32	(0.19)	B	 274.21	(13.99)	A	








was	 significantly	 higher	 in	 dehesas	 soils	 than	 in	 soils	 from	 the	 other	 two	 land-use	
categories	(H’forest	=	6.05,	H’dehesa	=	6.23,	H’open	woodland	=	6.08,	P	<	0.001),	whilst	fungal	
communities	were	no	significantly	different	among	land-use	categories	(H’forest	=	3.79,	














was	 affected	 the	 most	 by	 defoliation	 degree	 under	 forest	 and	 open	 woodlands.	 In	
forest,	 bacterial	 communities	 under	 healthy	 trees	 were	 different	 that	 those	 under	
defoliated	and	dead	trees	while	in	open	woodlands,	bacterial	communities	under	dead	
trees	 were	 different	 that	 those	 found	 under	 “living	 trees”	 (healthy	 and	 defoliated)	
(Table	16	&	17).	On	the	other	hand,	bacterial	community	composition	did	not	show	any	





H’	 6.05	(A)	 6.08	(A)	 6.23	(B)	
1/D	 149.87	(A)	 164.10	(B)	 187.71	(C)	
J’	 0.85	(A)	 0.85	(A)	 0.86	(B)	
Fungi	
H’	 3.79	(A)	 3.89	(A)	 3.64	(A)	
1/D	 25.29	(A)	 20.73	(A)	 23.34	(A)	
J’	 0.71	(A)	 0.68	(A)	 0.69	(A)	
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land-uses,	 the	 presence	 of	 the	 tree	 influenced	 soil	 bacterial	 and	 fungal	 community	
structure,	as	evidenced	in	the	significant	differences	found	between	soils	under	trees	
and	out	of	the	tree	influence	(Tables	16	&	17).	
Regarding	 fungal	 communities,	 the	 PERMANOVA	 analyses	 yielded	 opposite	








Table	17.	PERMANOVA	results	of	 soil	microbial	communities	 (bacteria	and	 fungi)	comparing	 the	
composition	from	different	defoliation	degrees	and	bulk	soil	within	each	land-use.	Different	letters	
mean	statistically	(p-value	<	0.05)	significant	differences	between	tree	health	and/or	bulk	soil.	
Land-use	 Level	 Bacteria	 Fungi	F	 P	 F	 P	
Forest	
Healthy	vs	Affected	 0.81	 0.015*	 0.70	 0.53	
Healthy	vs	Dead	 0.74	 0.037*	 0.72	 0.47	
Affected	vs	Dead	 0.26	 0.89	 0.71	 0.49	
Bulk	soil	vs	Healthy	 2.18	 0.001*	 1.54	 0.001*	
Bulk	soil	vs	Affected	 1.26	 0.004*	 1.36	 0.006*	
Bulk	soil	vs	Dead	 1.18	 0.001*	 1.55	 0.001*	
Open	woodland	
Healthy	vs	Affected	 0.36	 0.77	 0.68	 0.88	
Healthy	vs	Dead	 0.84	 0.019*	 0.97	 0.06.	
Affected	vs	Dead	 0.65	 0.039*	 0.81	 0.28	
Bulk	soil	vs	Healthy	 3.21	 0.001*	 2.01	 0.001*	
Bulk	soil	vs	Affected	 2.79	 0.001*	 1.84	 0.001*	
Bulk	soil	vs	Dead	 2.08	 0.001*	 1.90	 0.001*	
Dehesa	
Healthy	vs	Affected	 0.62	 0.63	 1.03	 0.022*	
Healthy	vs	Dead	 0.96	 0.14	 1.08	 0.018*	
Affected	vs	Dead	 0.41	 0.85	 0.61	 0.97	
Bulk	soil	vs	Healthy	 9.21	 0.001*	 3.10	 0.001*	
Bulk	soil	vs	Affected	 7.80	 0.001*	 3.22	 0.001*	






Bacteria	 Forest	 A	 B	 B	 C	
Bacteria	 Open	woodland	 A	 A	 B	 C	
Bacteria	 Dehesa	 A	 A	 A	 B	
Fungi	 Forest	 A	 A	 A	 B	
Fungi	 Open	woodland	 A	 AB	 B	 C	
















Figure	 20.	 Non-metric	multidimensional	 scaling	 (NMDS)	 of;	 A)	 bacteria	with	 the	wUniFrac	
distance;	B)	fungi	with	Bray	distance;	among	land-uses.	
	












































together	with	 the	mixed	 effect	model	 obtained	 for	 each	phylum	 (Figures	 21	&	22),	
showed	the	alterations	in	the	microbial	composition	associated	with	defoliation	also	
observed	by	the	NMDS	(Figure	23).	In	all	land-uses,	the	most	representatives’	phyla	for	












under	 dead	 trees,	 with	 Acidobacteria	 and	 Verrucomicrobia	 increasing,	 and	
Actinobacteria	and	Proteobacteria	decreasing	with	respect	to	living	trees	(Figure	23).		
The	 relative	 abundance	 of	 the	 most	 abundant	 fungal	 phyla	 did	 not	 show	 any	
sensitivity	to	defoliation	under	forest	ecosystems	(Figure	22).	Under	dehesas	and	open	
woodlands,	however,	Ascomycota	and	Basidiomycota	presented	a	significant	(p-value	
<	 0.05)	 increased	 and	 decreased	 with	 defoliation,	 respectively,	 being	 this	 trend	
specially	marked	under	dehesas	(Figures	22a	&	22b).	As	in	bacteria,	soils	under	no-




























































Forest (P-valor < 0.05) 
Open woodland 
Dehesa (P-valor < 0.05) 
Forest (P-valor < 0.05) 
Open woodland (P-valor < 0.05) 
Dehesa 
Forest
Open woodland (P-valor < 0.05) 
Dehesa (P-valor < 0.05) 
Forest 
















































Dehesa (P-valor < 0.05) 
Forest 
Open woodland (P-valor < 0.05) 
Dehesa (P-valor < 0.05) 
Forest 











bacterial	 and	 fungal	 species	 than	 the	 rest	 land-uses	 (Table	 18).	 These	 results	were	
more	evident	in	bacterial	communities,	with	and	IndVal	of	27.42%;	while	in	fungi	was	
only	 a	 3.60%.	We	 also	 calculated	 the	 IndVal	 index	 associated	with	 tree	 defoliation	
within	each	 land-use,	observing	 results	 similar	 in	all	of	 them	 for	bacteria	and	 fungi	









Intensive	 transformation	 of	 natural	 forests	 in	 the	 Mediterranean	 area	 into	 open	
woodlands,	intensively	used	for	livestock	(dehesas)	causes,	as	expected,	large	changes	
in	 the	 diversity	 and	 composition	 of	 soil	microbial	 communities	 (de	 Carvalho	 et	 al.,	
2016;	Flores-Rentería	et	al.,	2016;	Petersen	et	al.,	2019).	This	anthropic	transformation	
of	the	forest	into	savanna-like	ecosystems	negatively	affected	especially	saprophytic,	













Bacteria	 8.12	 13.25	 27.42	
Fungi	 1.46	 0.73	 3.60	
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relations,	 but	more	 diverse,	 probably	 because	 the	 increase	 in	 plant	 alpha	 and	 beta	






On	 the	 other	 hand,	 the	 recovery	 of	 the	 composition	 and	 diversity	 of	 soil	microbial	
communities	observed	after	abandonment	of	decades	of	intensive	use	in	old-dehesas	






It	 is	 also	 possible	 that	 differences	 in	 pH	 between	 dehesas	 and	 forest/open	
woodlands	may	also	explain	part	of	the	observed	trends,	since	it	is	well	known	that	pH	
is	the	best	predictor	of	structure	and	diversity	of	soil	microbial	diversity	(Fierer	and	





Land	 management	 determines	 the	 response	 and	 resilience	 of	 soil	 microbial	
communities	after	tree	decline	
The	 observed	 shifts	 in	 the	 alpha	 and	 beta	 diversity,	 as	 well	 as	 in	 the	 relative	
presence	 of	 the	 most	 abundant	 prokaryote	 and	 fungal	 phyla,	 suggest	 that	 tree	
defoliation	 and	 mortality	 have	 the	 capacity	 to	 transform	 the	 belowground	
environment,	triggering	a	process	of	ecological	succession,	as	has	been	observed	in	the	
aboveground	environment	in	previous	studies	(Lloret	et	al.,	2004;	Barba	et	al.,	2013;	
Gazol	 et	 al.,	 2018b).	 However,	 we	 here	 show	 how	 the	 degree	 of	 anthropic	













the	 ectomycorrhizal	 fungi	 belong	 (Tedersoo	 et	 al.,	 2010;	 Sato	 et	 al.,	 2015)	 and	 an	
increase	 in	 Ascomycota,	 which	 is	 a	 phylum	 dominated	 by	 saprophytic	 organisms	
specialized	 in	 degrading	 long-chained	 structural	 organic	 compounds	 (e.g.	 lignin,	
celluloses	and	hemicelluloses)	and	recalcitrant	organic	matter	in	general	(Voříšková	
and	Baldrian,	2013;	Hudson	et	al.,	2015;	Janusz	et	al.,	2017).	Hence,	under	less	dense	
stands	 tree	 defoliation	 and	mortality	 is	 pushing	 soil	 fungal	 communities	 towards	 a	
more	 saprophytic	 and	 less	 symbiotic-like	 functioning.	 The	 observed	 decrease	 with	
defoliation	in	the	presence	of	the	most	abundant	prokaryotic	phylum,	Proteobacteria,	
clearly	suggest	that	under	less	dense	systems	(open	woodlands	and	dehesas)	there	is	
a	 strong	 trend	 towards	 a	 less	 copiotroph	 soil	 environment	 (Pascault	 et	 al.,	 2013;	
Goberna	 et	 al.,	 2016;	 Yan	 et	 al.,	 2018),	 dominated	 by	 microbiota	 specialized	 in	
degradation	 of	 more	 recalcitrant	 SOM	 (e.g.	 Ascomycota).	 This	 is	 because	 tree	
defoliation	and	subsequent	mortality	limits	the	supply	of	substrate	in	the	form	of	labile	
carbohydrates	 (exudates	 or	 rhizodeposition)	 demanded	 by	 more	 copiotrophic	
organisms	 (e.g.	 Proteobacteria),	 symbionts	 (e.g.	 mycorrhiza),	 and	 other	 soil	
rhizospheric	communities		(e.g.	Högberg	et	al.	(2001);	Binkley	et	al.	(2006);	Barba	et	




Flores-Rentería	 et	 al.,	 2018;	 Rodríguez	 et	 al.,	 2019)	 bringing	 the	 systems	 to	 new	
equilibriums	 dominated	 by	 microbiota	 associated	 with	 understory	 vegetation	 (e.g.	
grasslands,	 (Evans	 et	 al.,	 2017;	 García-Angulo	 et	 al.,	 submitted)).	 This	 is	 further	
supported	by	the	fact	that	 in	 less	dense	canopies,	soil	microbial	communities	under	
dead	 trees	 resembled	 those	 observed	 in	 open	 areas	 where	 understory	 vegetation	
(grass	 and	 shrubs)	 dominates.	 Our	 results	 coincide	 with	 the	 functional	 resilience	
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generally	observed	under	denser	 forest	 stands	after	episodes	of	 tree	mortality	 (e.g.	
Nave	 et	 al.	 (2011);	 Barba	 et	 al.	 (2016a);	 Curiel	 Yuste	 et	 al.	 (2019);	 Rodríguez-
Calcerrada	et	al.	(2019))	in	contrasts	with	results	obtained	in	open,	more	transformed,	
woodlands	(e.g.	Gómez-Aparicio	et	al.	(2008);	Gómez-Aparicio	et	al.	(2012);	Lloret	et	
al.	 (2015);	 Rodríguez	 et	 al.	 (2017);	 Rodríguez-Calcerrada	 et	 al.	 (2019))	where	 tree	
mortality	 results	 in	 large	 soil	 stoichiometry	 imbalances	 also	 associated	 with	 large	
changes	in	the	ecology	and	functioning	of	soil	microbial	communities.		
We,	therefore,	hypothesize	that	stand	tree	density	determines	the	resiliency	of	the	soil	
system	 to	 a	 climate	 change	 driven	 episode	 of	 forest	 dieback.	 Density	 of	 the	 tree	
determines	density	 of	 root	 system	and	 rhizospheric	 related	microbiota	 (e.g.	 hyphal	
networks)	that	maintains	the	communication	and	functioning	of	the	system	and	allows	











soil	niches	apart	 from	 the	ones	 formed	by	 trees	due	 to	 the	high	colonization	of	 the	
herbaceous	layer	and/or	the	presence	of	grazing	animals.	On	the	other	hand,	in	more	
dense	 ecosystems	 (forests)	 the	 fungal	 community	 showed	 high	 resilience	 to	 tree	
defoliation,	 indicating	 a	 better	 capacity	 of	 the	 system	 to	 recovery	 after	 this	
perturbance,	 since	 a	 more	 stablished	 mycorrhizal	 network	 will	 promote	 the	
regeneration	 of	 trees.	 Nonetheless,	 for	 all	 our	 land-use	 gradient,	 soil	 microbial	
communities,	bacteria	and	fungi,	showed	a	parallelism	in	the	structure	and	abundance	
among	the	soil	microorganisms	found	far	from	tree	influence	and	the	trends	followed	



















H’	 6.06	(A)	 6.06	(A)	 6.09	(A)	 6.00	(A)	
1/D	 146.18	(A)	 147.56	(A)	 164.45	(A)	 140.99	(A)	
J’	 0.85	(A)	 0.85	(A)	 0.85	(A)	 0.85	(A)	
Open	
woodland	
H’	 6.10	(A)	 6.07	(A)	 6.08	(A)	 6.04	(A)	
1/D	 167.80	(A)	 163.52	(A)	 166.15	(A)	 159.15	(A)	
J’	 0.85	(A)	 0.85	(A)	 0.85	(A)	 0.85	(A)	
Dehesa	
H’	 6.28	(A)	 6.31	(A)	 6.29	(A)	 6.01	(B)	
1/D	 183.42	(AB)	 202.24	(A)	 201.86	(A)	 163.32	(B)	
J’	 0.86	(AB)	 0.87	(A)	 0.87	(A)	 0.85	(B)	
Fungi	
Forest	
H’	 3.85	(A)	 3.97	(A)	 3.83	(A)	 3.91	(A)	
1/D	 23.84	(A)	 24.86	(A)	 27.81	(A)	 24.37	(A)	
J’	 0.71	(A)	 0.71	(A)	 0.69	(A)	 0.73	(A)	
Open	
woodland	
H’	 3.63	(A)	 3.72	(A)	 3.56	(A)	 3.64	(A)	
1/D	 21.28	(A)	 22.80	(A)	 18.85	(A)	 19.89	(A)	
J’	 0.67	(A)	 0.70	(A)	 0.67	(A)	 0.69	(A)	
Dehesa	
H’	 3.63	(A)	 4.13	(B)	 3.77	(AB)	 3.62	(A)	
1/D	 18.87	(A)	 31.67	(B)	 23.12	(AB)	 19.71	(A)	





Healthy	 Affected	 Dead	 Bulk	soil	
Bacteria	
Forest	 1.51	 0.50	 0.78	 3.71	
Open	woodland	 2.12	 1.15	 0.88	 5.30	
Dehesa	 3.71	 2.13	 1.57	 11.49	
Fungi	
Forest	 0.15	 0.31	 0.62	 2.31	
Open	woodland	 0.36	 0.14	 0.29	 3.21	





















































































































































































































Healthy Affected Dead Bulk soil
Tree health













decaimiento	en	 la	estequiometria	del	 suelo	puede	 incluso	oscurecer	el	 impacto	que	
tienen	las	variables	climáticas	en	los	ciclos	biogeoquímicos	del	suelo.	De	este	modo,	la	
precipitación	 (MAP)	mostró	un	papel	 relevante	en	el	 ciclado	de	nutrientes	 (ej.	RH	 y	
amonificación	 neta	 del	N),	 lo	 que	 se	 debe	 a	 que	 una	 ausencia	 del	 agua	 limitará	 las	
capacidades	de	los	microorganismos	para	realizar	sus	funciones	de	manera	correcta	
(Pietramellara	et	al.,	2002;	Curiel	Yuste	et	al.,	2003;	Curiel	Yuste	et	al.,	2007;	Moyano	









serán	mineralizadas	por	 los	microorganismos	 copiotrofos	 (Kaňa	 et	 al.,	 2013;	Curiel	
Yuste	et	al.,	2019).	Sin	embargo,	una	vez	que	el	árbol	muera,	el	C	proveniente	de	sus	
hojas	se	reducirá,	a	la	vez	que	se	detendrá	el	aporte	de	C	lábil	por	parte	de	sus	raíces	
(Kuzyakov,	 2002;	 Blagodatskaya	 and	 Kuzyakov,	 2008;	 Štursová	 et	 al.,	 2014).	 Este	
proceso	afectará	de	manera	negativa	a	la	mineralización	del	C	y	N	del	suelo,	altamente	






más	 acentuado	 sobre	 el	 ciclo	 del	 N.	 Este	 impacto	 se	 había	 observado	 en	 estudios	












incrementada	 con	 el	 decaimiento,	 ya	 que	 otros	 nutrientes	móviles,	 como	 el	 fósforo	
disponible,	 aumentan	 su	 concentración	 cuando	 el	 árbol	 muere.	 Estos	 resultados	
concuerdan	 con	 la	 disminución	 en	 la	 abundancia	 de	 los	 hongos	 ectomicorrícicos,	








de	 N	 y	 P	 mineral	 en	 el	 suelo,	 el	 cual	 será	 eliminado	 del	 sistema	 mediante	
desnitrificación	 (emisión	 de	 N	 a	 la	 atmósfera)	 o	 lixiviación,	 lo	 que	 producirá	 la	
contaminación	 de	 acuíferos	 y/o	 ríos	 (Di	 and	Cameron,	 2002;	 Penuelas	 et	 al.,	 2009;	
Smolders	et	al.,	2010).		
El	 manejo	 histórico	 modula	 la	 diversidad	 y	 sensibilidad	 de	 las	 comunidades	
microbianas	del	suelo	
El	manejo	histórico	fruto	de	la	actividad	antropogénica	ha	llevado	a	la	formación	
de	 ecosistemas	 de	 encinares	 de	 uso	 silvopastoral,	 conocidos	 como	dehesas,	 que	 ha	
conducido	a	una	serie	de	cambios	en	el	ecosistema	suelo	con	respecto	a	los	sistemas	











genere	 estos	 aportes	 de	 biomasa	 y	 nutrientes,	 lo	 que	 afectará	 negativamente	 a	 los	
microorganismos	 saprófitos,	 especialmente	 a	 aquellos	 capaces	 de	 formar	 una	 red	
micelial,	como	las	especies	bacterianas	del	filo	Actinobacteria,	o	los	hongos	de	los	filos	
Ascomycota	 y	 Basidiomycota,	 viéndose	 afectadas,	 por	 tanto,	 los	 hongos	
ectomicorrícicos	(Landeweert	et	al.,	2001;	Tedersoo	et	al.,	2010;	Tedersoo	and	Smith,	
2013).	 Estos	 cambios	 en	 las	 dinámicas	 nutricionales	 van	 a	 provocar	 que	 las	








como	 los	 taxones	más	 representativos	de	 cada	 tipo	de	manejo,	mostró	patrones	de	
sensibilidad	diferentes	para	los	distintos	tipos	de	manejos	históricos	definidos	en	este	
estudio	(bosques,	bosques	abiertos	y	dehesas;	capítulo	2).	Por	un	lado,	las	bacterias	del	
suelo	mostraron	 una	mayor	 sensibilidad	 a	 las	 variables	 climáticas	 (MAT	 y	MAP)	 y	
abióticas	 (pH	 y	 nutrientes)	 que	 los	 hongos.	 Esta	 resistencia	 de	 las	 comunidades	
fúngicas	puede	estar	asociada	con	su	capacidad	para	formar	estructuras	de	resistencia,	
denominadas	 esporas,	 lo	 que	 les	 confiere	 una	 alta	 resiliencia	 frente	 a	 posibles	
perturbaciones	 ambientales	 (Picone,	 2000;	 Violi	 et	 al.,	 2008);	 del	 mismo	 modo,	




otro	 lado,	 las	 comunidades	 bacterianas	 presentaron	una	 alta	 sensibilidad	 al	 pH	del	
suelo,	siendo	indiferente	el	tipo	de	ecosistema	en	el	que	se	encontrasen.	Este	hecho	
concuerda	con	lo	encontrado	en	diversos	estudios	que	señalan	que	el	pH	del	suelo	es	





tesis	 indican	patrones	opuestos	a	 los	esperados	 (capítulos	2	y	3),	ya	que	pH	ácidos	
normalmente	afectan	de	manera	negativa	a	la	diversidad	bacteriana,	en	favor	de	las	
comunidades	 fúngicas,	 que	 son	 capaces	 de	 tolerar	 condiciones	 de	 acidez	 ambiental	
(Rousk	et	al.,	2010;	Grosso	et	al.,	2016).	En	general,	las	comunidades	bacterianas	de	los	




dado	 que	 las	 coberturas	 arbóreas	 densas	 (ej.	 bosques)	 tamponan	 las	 condiciones	
climáticas	del	suelo	al	interceptar	radiación	y	viento,	lo	que	permite	cierto	desacople	
respecto	al	clima	(Barba	et	al.,	2016a).	Del	mismo	modo,	la	influencia	de	la	encina	va	a	
generar	 un	 mayor	 aporte	 de	 C	 lábil	 a	 los	 microorganismos	 del	 suelo	 a	 través	 de	
exudados	y	aportes	continuos	de	materia	orgánica	de	tejidos	muertos	que	producirá	
un	 cambio	 en	 su	 diversidad	 y/o	 abundancia,	 favoreciendo	 linajes	más	 asociados	 a	
ambientes	 copiotróficos	 como	 el	 filo	 Proteobacteria.	 Debido	 principalmente	 a	 este	
efecto	tamponador	y	este	aumento	en	aporte	de	sustrato	que	presentan	los	bosques,	el	
núcleo	de	 la	 comunidad	bacteriana	y	 fúngica	de	 los	bosques	permaneció	 altamente	
inalterado.	La	microbiota	del	suelo	de	bosques	presentó	sensibilidad	solo	por	parte	de	
algunos	 filos	a	algunos	nutrientes	esenciales	del	 suelo,	 como	el	 amonio	y	el	 fósforo	
disponible,	que	dada	la	mayor	competición	por	estos	recursos	en	doseles	más	cerrados,	
pasan	a	ser	los	factores	limitantes.	Esta	sensibilidad,	sin	embargo,	se	hizo	más	marcada	
en	 las	 especies	 clave	 (keystone:	 taxones	 actúan	 como	 conectores	 o	 núcleos	 en	 la	






El	 abandono	 de	 las	 dehesas	 favorece	 el	 restablecimiento	 de	 las	 comunidades	
microbianas	encontradas	en	los	ecosistemas	naturales	de	bosques	
El	abandono	de	las	dehesas	y/o	el	cambio	de	manejo	(ej.	coto	de	caza,	extracción	







microbianas	 del	 suelo,	 favoreciendo	 la	 recuperación	 de	 comunidades	 microbianas	
similares	 a	 las	 encontradas	 en	 los	 bosques	 (capítulos	 2	 y	 3).	 En	 este	 sentido,	 la	
recuperación	 del	 arbolado	 fomentará	 la	 adquisición	 de	 nuevas	 fuentes	 de	 C	 lábil	
procedentes	de	 la	materia	muerta	 generada	por	 los	 árboles	 (especialmente	hojas	 y	
raíces)	 y/o	de	 los	 exudados	de	 las	 raíces.	Este	 aumento	en	 las	 formas	de	C	de	 fácil	
descomposición	generará	un	incremento	de	las	bacterias	copiotrofas,	encargadas	de	






bosques	 abiertos	 se	 encontraron	 de	 nuevo	 al	 observar	 las	 especies	 clave	 de	 los	
distintos	manejos.	 Por	 ejemplo,	 las	 especies	 clave	 bacterianas	 de	 los	 bosques	 y	 los	
bosques	abiertos	presentaron	cinco	taxones	similares,	mientras	que	entre	los	bosques	
abiertos	y	 las	dehesas	no	se	encontraron	ninguno.	Sin	embargo,	 la	estructura	de	 las	
redes	 de	 coocurrencia	 conformadas	 alrededor	 de	 las	 especies	 clave	 de	 bacterias	
mostró	que	las	comunidades	bacterianas	de	bosque	son	todavía	más	estables	y	menos	
compartimentalizadas	 que	 las	 de	 los	 sistemas	 más	 transformados,	 a	 pesar	 del	
abandono	y	la	regeneración.	En	este	sentido,	los	bosques	exhibieron	3	tipos	diferentes	
de	 especies	 clave	 (núcleos	 locales,	 conectores	 y	 núcleos	 globales)	mientras	 que	 los	
bosques	abiertos	y	las	dehesas	presentaron	sólo	dos	(conectores	y	núcleos	globales).	
Esta	 estructura	 compartimentalizada	 en	 sistemas	 transformados	 (Joly	 et	 al.,	 2017)	
puede	deberse	a	 la	mayor	variabilidad	espacial	de	estos	sistemas	con	respecto	a	 los	
bosques	 densos,	 con	 estructuras	 mucho	 más	 parcheadas	 donde	 la	 dominancia	 de	
herbáceas,	matorrales	y	árboles	se	intercala.	Por	otro	lado,	la	diversidad	y	abundancia	
de	los	hongos	mostró	unos	patrones	similares	en	todo	nuestro	gradiente	de	manejo,	
teniendo	 un	 91	 –	 95	 %	 de	 especies	 pertenecientes	 a	 los	 filos	 Ascomycota	 y	
Basidiomycota.	 Esta	 gran	 similitud	 encontrada	 en	 todos	 los	 manejos	 puede	 estar	
relacionada	con	la	alta	resiliencia	de	estas	comunidades	fúngicas	a	las	perturbaciones	








los	 bosques	 abiertos,	 que	 entre	 estos	 y	 las	 dehesas.	 Estos	 patrones	 pueden	 estar	
asociados	a	un	cambio	en	 las	estructuras	 fúngicas	de	 las	dehesas	 con	su	abandono,	










El	 decaimiento	 de	 las	 masas	 arbóreas,	 y	 particularmente	 de	 la	 encina,	 causa	
grandes	pérdidas	a	nivel	económico	y	de	biodiversidad,	pudiendo	alterar	tanto	a	las	
especies	que	 se	 encuentran	en	 la	 superficie	del	 suelo	 (arbolado)	 como	a	 las	que	 se	
encuentran	 en	 la	 zona	 rizosférica	 (comunidades	 microbianas)	 (Curiel	 Yuste	 et	 al.,	
2012;	de	Sampaio	e	Paiva	Camilo-Alves,	2013;	Avila	et	al.,	2016;	Curiel	Yuste	et	al.,	
2019).	En	este	sentido,	los	resultados	obtenidos	al	estudiar	la	diversidad	alfa	y	beta	de	
las	 comunidades	microbianas	 del	 suelo	 sugieren	 que	 la	 defoliación	 y	muerte	 de	 la	
encina	 tienen	 la	 capacidad	 de	 transformar	 el	 ecosistema	 suelo,	 llevando	 a	 cabo	 un	




las	 perturbaciones	 asociadas	 a	 este.	 En	 nuestro	 estudio,	 hemos	 observado	 que	 las	
comunidades	 fúngicas	de	 las	masas	 forestales	más	densas	 (bosques)	presentan	una	







la	 encina	 a	 través	 de	 la	 red	 de	 hifas	 que	 se	 forma	 bajo	 el	 suelo,	 lo	 que	 facilita	 la	
absorción	 de	 nutrientes	 y	 agua,	 y	 permite	 una	 recuperación	 más	 eficaz	 tras	 los	
episodios	 de	 decaimiento	 (Brundrett,	 2009;	 Richardson	 et	 al.,	 2009;	 Urcelay	 et	 al.,	
2009;	 Van	 Der	 Heijden	 and	 Horton,	 2009;	 Barto	 et	 al.,	 2012;	 Simard	 et	 al.,	 2012;	
Tedersoo	and	Smith,	2013).	
Por	el	contrario,	los	ecosistemas	más	transformados,	con	una	menor	densidad	de	
arbolado,	 presentan	 una	 clara	 tendencia	 de	 disminución	 en	 la	 abundancia	 de	 las	
especies	del	filo	Basidiomycota	paralela	a	un	aumento	en	abundancia	de	especies	del	






a	 cambios	 estructurales	 grandes	 con	 enormes	 consecuencias	 funcionales	 para	 el	
sistema	suelo.			




C	 lábil	 por	 parte	 del	 sustrato	 arbóreo.	 La	 disminución	 de	 la	 salud	 del	 árbol	 afecta	
negativamente	a	la	cantidad	en	el	aporte	de	sustrato,	así	como	a	su	calidad,	ya	que	el	
decaimiento	 está	 asociado	 a	 una	 disminución	 en	 la	 aportación	 de	 sustrato	 lábil	
procedente	de	órganos	más	perecederos	 (hojas	 y	 raíces	 finas)	 y/o	 exudados	de	 las	
raíces,	lo	que	tiene	la	capacidad	de	generar	un	cambio	en	la	diversidad	y	abundancia	
de	 las	 comunidades	microbianas	 (Avila	 et	 al.,	 2016;	 Rodríguez	 et	 al.,	 2017;	 Flores-
Rentería	et	al.,	2018;	Rodríguez	et	al.,	2019).	En	este	sentido,	los	filos	encargados	de	la	
descomposición	de	la	materia	orgánica	del	suelo	(ej.	Actinobacteria	y	Proteobacteria)	
van	 a	 verse	 altamente	 reducidos,	 favoreciendo	 la	 colonización	 de	 otros	
microorganismos	(ej.	Acidobacterias).	Estos	cambios	en	la	diversidad	y	abundancia	de	












1. El	 decaimiento	 inducido	 por	 sequía	 en	 los	 encinares	 mediterráneos	 puede	
agravar	los	efectos	directos	del	clima	en	los	ciclos	biogeoquímicos	del	suelo	lo	
que	supone	una	alteración	de	la	funcionalidad	de	las	comunidades	microbianas	




promueve	 cambios	 en	 la	 abundancia	 de	 grupos	 funcionales	microbianos	de	
gran	 importancia,	 como	 un	 aumento	 en	 la	 abundancia	 de	 bacterias	
nitrificadoras	y	una	disminución	de	hongos	ectomicorrízicos,	resultando	en	un	
aumento	de	formas	móviles	del	nitrógeno	y	fósforo	no	captado	por	el	árbol	y	
potencialmente	 lixiviable.	 Esto	 supone	 un	 cambio	 en	 la	 estequiometría	 del	




en	 paralelo	 a	 la	 regeneración	 del	 sustrato	 arbóreo,	 una	 recuperación	 en	 el	
núcleo	de	las	comunidades	microbianas	del	suelo	hacia	una	microbiota	similar	
a	la	encontrada	en	los	ecosistemas	naturales	de	bosque.	
4. La	microbiota	de	de	 los	bosques	 formados	 tras	 el	 abandono	de	 las	dehesas	
(bosques	 abiertos)	 mostraron	 una	 comunidad	 dominada	 por	 bacterias	
copiotrofas	 (ej.	Actinobacterias	y	Proteobacterias)	y	hongos	 saprotrofos	 (ej.	
Ascomycota).	 Estos	 cambios	 sugieren	 un	 aumento	 en	 el	 carbono	 del	 suelo	
proveniente	principalmente	de	la	generación	de	más	material	orgánico	fruto	
de	la	proliferación	de	nuevas	plántulas	y	matorral,	así	como	de	un	aumento	del	
carbono	 lábil	 proveniente	 de	 la	 rizodeposicion	 y	 la	 deposición	 de	 materia	
orgánica.	
5. El	 manejo	 histórico	 de	 los	 encinares	 modula	 la	 diversidad,	 estructura	 y	
sensibilidad	 del	 núcleo	 de	 las	 comunidades	microbianas	 del	 suelo.	 De	 este	
modo,	 los	 ecosistemas	 más	 abiertos	 y	 manejados	 (dehesas)	 muestran	 una	
microbiota	altamente	sensible	al	clima;	mientras	que,	en	los	ecosistemas	más	









7. El	 manejo	 histórico	 de	 los	 encinares	 mediterráneos	 modula	 los	 efectos	
producidos	 por	 el	 decaimiento	 inducido	 por	 la	 sequía	 en	 las	 comunidades	
bacterianas	 y	 fúngicas	 del	 suelo,	 reflejado	 en	 que	 en	 los	 sistemas	 más	
manejados	los	efectos	sobre	las	comunidades	fúngicas	son	más	severos,	a	 la	




desaparece;	 sin	 embargo,	 los	 ecosistemas	 más	 manejados	 de	 dehesas	
presentaron	una	comunidad	fúngica	menos	resiliente,	estando	dominadas	por	
organismos	 saprotrofos	 especializados	 en	 la	 descomposición	 de	 fuentes	 de	
carbono	recalcitrante	(ej.	Ascomycota).	

















direct	 effects	 of	 climate	 on	 soil	 biogeochemical	 cycles,	 which	 suggest	 an	
alteration	 in	 the	 functioning	 of	 soil	 microbial	 communities	 to	 degrade	 soil	
organic	 matter,	 decreasing	 soil	 heterotrophic	 respiration	 and	 soil	
ammonification.	
2. Holm	 oak	 defoliation	 triggers	 a	 cascade	 of	 causal-effects	 relations	 that	
promotes	changes	 in	the	abundance	of	some	important	microbial	 functional	
groups,	 such	 as	 an	 increase	 in	 the	 abundance	 of	 nitrififying	 bacteria	 and	 a	
decrease	in	ectomycorrhizal	fungi,	resulting	in	increases	of	some	mobile	forms	
of	 nitrogen	 and	 phosphorus	 not	 captured	 by	 the	 tree	 and	 to	 potentially	
leachable.	This	implies	a	change	in	the	stoichiometry	of	the	soil	that	might	alter	
the	 above	 and	 belowground	 species	 and	 potentially	 contaminate	 other	
ecosystems	through	eutrophication.	
3. The	 abandonment	 of	 most	 intensively	 managed	 Holm	 oak	 ecosystems	




woodlands)	was	dominated	by	 copiotrhopic	 bacteria	 (e.g.	Actinobacterias	 y	




5. Holm	oak	 land-use	modulates	 the	diversity,	 structure	and	 sensitivity	of	 soil	
core	microbial	communities.	Therefore,	more	open	and	intensively	managed	
ecosystems	(dehesas)	showed	a	highly	sensitive	microbiota	to	climate,	whilst	
in	 more	 dense	 ecosystems	 (forests),	 they	 showed	 a	 higher	 sensitivity	 to	
availability	of	essential	nutrients	(e.g.	ammonium	and	available	phosphorus),	
suggesting	 a	 high	 impact	 of	 tree	 distribution	 over	 the	 soil	 microbial	 core	
community.	
6. The	modulating	effect	of	Holm	oak	historical	land-use	on	tree	decline	shows	







more	 resilient	 bacterial	 community,	 since	 the	 bacterial	 community	 is	
predominantly	associated	of	the	herbaceous	layer.		
8. The	 high	 resilience	 shown	 by	 fungal	 communities	 in	 forest	 ecosystems	








moving	 towards	 new	 equilibriums.	 In	 these	 new	 stages,	 microbial	
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